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Sekundaarisen metsän osuus trooppisen sademetsävyöhykkeen metsäalasta kasvaa jatkuvasti. 
Metsien eläinyhteisöt ovat suoraan riippuvaisia elinalueensa kasvillisuudesta, mistä johtuen 
kasvillisuudessa tapahtuvat muutokset heijastuvat selkeästi eläinpopulaatioiden 
kantoihin.Tämän vuoksi on tärkeää ymmärtää, miten ja missä määrin sekundaarista metsää 
luovat uudelleenmetsitysprojektit voivat vaikuttaa trooppisten metsien lajikatoon, 
biodiversiteettiin ja sukkessiokehityksiin.  
 
Tutkimuksen tavoitteena oli selvittää, miten tutkimukseen valikoituneiden metsäalueiden 
lintuyhteisöt eroavat toisistaan Kibalen kansallispuistossa, Ugandassa. Hypoteesin mukaan 
lintuyhteisöt muodostavat kasvillisuuden ikään perustuvan koostumusgradientin nuorimmista 
istutusmetsälohkoista kohti primaarisia metsäalueita.  
 
Tutkimusalueina tutkimuksessa käytettiin kuuteen ikäluokkaan jakautuvia 
istutusmetsälohkoja, joiden vertailukohdaksi valittiin kansallispuiston alueelta kolme vanhan 
metsän aluetta edustamaan alueelle tyypillisiä primaaristen metsien lintuyhteisöjä. 
Tutkimuslohkoille jakaantuvilla 171 tarkkailuasemalla suoritettiin 10 minuutin mittaisia 
pistelaskuja, joiden aikana 100 metrin säteellä tarkkailijoista havaitut lintuyksilöt kirjattiin 
ylös. Lintuyhteisöjen eroja arvioitiin havaintoaineiston perusteella. Yhteisöanalyysin 
tilastollisina menetelminä käytettiin epämetristä moniulotteista pisteytystä (NMDS), 
permutaatio-ANOVA:a (PERMANOVA) sekä DistLM-regressiota. 
 
Tilastolliset testit osoittivat alueen lintuyhteisöissä eroavaisuuksia. Useimpien 
tutkimusalueiden lintuyhteisöjen erosivat toisistaan tilastollisesti. Luotu painopisteordinaatio 
taas viittasi hypoteesin mukaisen gradientin yhteisöjen koostumuksessa. Lintuyhteisöjen 
välillä esiintyvä muutos on suoritettujen testien mukaan suuntaavaa, ja metsäalueet 
muodostavat lintuyhteisöjensä puolesta ikään perustuvan koostumusgradientin. 
Tutkimukseen valikoitunut hypoteesi koostumusgradientista sai siis tutkimuksessa 
hyödynnettyjen testien perusteella tukea. Vanhimpien istutusmetsien yhteisöt olivat 
yhteisöanalyysin perusteella koostumukseltaan jo lähempänä primaarimetsiä kuin nuorimpia 
istutusikäluokkia. Koostumusgradientti ei ole tiukan lineaarinen. Puuston ikä selittää 
yksittäisenä muuttujana 14,6 % alueen lintuyhteisöjen koostumuseroista. 
 
Tulosten perusteella aktiivinen uudelleenmetsitys voi olla toimiva keino alueen 
heikentyneiden metsäekosysteemien ennallistamisessa, vaikkakin pidempiaikaisia 
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A constantly increasing amount of the world’s tropical forests can be classified as second 
growth. The animal communities of forests are directly dependent on the vegetation of their 
habitat, which means that any changes in vegetation influence coinciding fauna. Owing to 
this it is important to understand how different reforestation programs that create secondary 
forest can influence the biodiversity, species loss and successional developments of tropical 
forests. 
The aim of this study was to investigate how the bird communities of the study sites located 
in Kibale National Park differ from each other. According to the hypothesis the bird commu-
nities form a composition gradient from the youngest cohorts on toward primary forests. The 
age of the sites’ vegetation was expected to be an important explanatory variable.  
 
The study sites chosen for this study were a series of reforestation sites divided into six age 
classes. Three primary forests located within the National Park were used to represent old-
growth avian communities and to act as a point of comparison. Ten minute point counts were 
then conducted on each of the 171 assigned count stations, during which every individual 
bird was recorded in a radius of 100 meters from the observers. Differences in avian commu-
nities were estimated based on the gathered data. The statistical methods used for the com-
munity analysis consisted of nonmetric multidimensional scaling (NMDS), permutational 
analysis of variance (PERMANOVA) and DistLM-regression.  
 
The utilized statistical methods demonstrated that the avian communities of the study sites 
differed from each other. A statistically significant difference was found between the majori-
ty of the sites’ communities. A centroid graph suggests that the communities form a composi-
tion gradient such as the one hypothesized. The tests that were utilized showed that the 
change observed between the communities is directional, and that the communities form a 
composition gradient based on the age of the vegetation of the birds’ habitats. The examined 
hypothesis of a composition gradient was supported by these findings. The avian communi-
ties of the oldest reforestation communities were found to be closer to primary communities 
than those of the youngest cohorts. The age of the vegetation was found to explain 14,6 per-
cent of composition differences. 
 
The results show that active reforestation could be a valid method in restoring degraded forest 
ecosystems in the region, although lengthier studies are needed to confirm the restoration of 








Trooppinen sademetsä on maapallon kokonaisbiodiversiteetin kannalta kriittisen tärkeä, 
mutta ihmisen toiminnan vuoksi kovaa vauhtia heikentyvä biomi (Lamb et al. 2005). 
Maailmanlaajuisesti vuosittainen metsäkato on kahden viime vuosikymmenen aikana 
pysytellyt n. 5-8,3 miljoonan hehtaarin tasolla metsäalueen häviämisen ollessa suurinta juuri 
trooppisilla alueilla (FAO 2010). Varsinaisen metsäkadon lisäksi trooppisia metsiä uhkaavat 
muun muassa metsäpalot ja valikoivat hakkuut (Asner et al. 2005), jotka eivät suoranaisesti 
vaikuta metsäpinta-alan määrään, mutta heikentävät sen kykyä ylläpitää biodiversiteettiä 
(Lamb et al. 2005, Chapman et al. 2006).  
Trooppisten sademetsien suojelullinen arvo perustuu suurelta osin juuri niiden ylläpitämän 
biodiversiteetin runsauteen. Useimpien eliöryhmien diversiteetti kasvaa pohjoisesta kohti 
päiväntasaajaa kuljettaessa (Hillebrand 2004). Lähes 80 % kaikista maailman uhanalaisista 
lintulajeista esiintyy trooppisen sademetsän alueella (BirdLife International 2012). Metsien 
eläinyhteisöt ovat suoraan riippuvaisia elinalueensa kasvillisuudesta, mistä johtuen 
kasvillisuudessa tapahtuvat muutokset heijastuvat selkeästi eläinpopulaatioiden kantoihin. 
Tutkimuksissa on havaittu jopa 67 % metsäkatoalueen metsälintulajeista häviävän 
kasvillisuuden tuhouduttua (Castelleta et al. 2000, Sodhi et al. 2004). Suurin osa trooppisen 
sademetsän lintulajeista on siis suoraan riippuvaisia luonnontilaisesta metsästä.  
Afrikan mantereella trooppisen sademetsän häviämisvauhti saattaa olla globaalia 
keskiarvoa huomattavasti nopeampaa, ja edelleen kiihtyvää (Winterbottom & Eilu 2006). 
Esimerkiksi Ugandan metsäpinta-alasta hävisi 1900-luvun aikana valtaosa. Metsien tai 
metsien kaltaisten ekosysteemien (kun mukaan luetaan mm. puustoiset savannit, 
kosteikkoalueet, puuplantaasit ja muut puuston peittämät elinympäristöt) osuus maan pinta-
alasta supistui vuoden 1890 arvioidusta 35 prosentista vuoden 1990 16 % ja 24 % 
välimaastoon (Kayanja & Byarugaba 2001, Winterbottom & Eilu 2006). Vuosien 1990–1995 
välillä metsäkadon vuosittainen tahti Ugandassa on ollut minimissään 55 000 hehtaaria. Tämä 
merkitsisi 0,9 prosenttiyksikköä Ugandan metsäalasta. Korkeimpien arvioiden mukaan jopa 
3,15 % Ugandan jäljellä olevasta metsäpinta-alasta tuhoutuu nykytahtia vuosittain, pääasiassa 
pientalouksien polttopuina (Winterbottom & Eilu 2006). Varsinaista trooppista, alavan maan 
sademetsää Ugandan 241 550 neliökilometrin pinta-alasta on nykyisillään noin 4 % 







Erilaisten uudelleenmetsitysprojektien arvioidaan pienentävän trooppisten 
sademetsäalueiden metsäkadon nopeutta merkittävästi. Vuosittain häviävän metsäpinta-alan 
määrä on 2000-luvulla pienentynyt noin 5,2 miljoonaan hehtaariin 90-luvun 8,3 miljoonasta 
hehtaarista metsittämisen ja luontaisen uudelleenmetsittymisen vaikutuksen avulla (FAO 
2010). Urbanisaatio ja muut sosioekonomiset muutokset pienentävät osaltaan trooppisen 
metsän häviämistahtia hylättyjen laidunmaiden metsittyessä ja ihmisten siirtyessä pois 
metsien suoraan hyödyntämiseen liittyvistä elämänmuodoista (Wright & Muller-Landau 
2006).   
Vaikka metsien häviämisvauhti on siis kokonaisuudessaan jonkin verran pienentynyt 
viime vuosien aikana, on yhä suurempi osa trooppisesta metsästä niin sanottua sekundaarista 
tai uudistumassa olevaa metsää, jonka kyky ylläpitää biodiversiteettiä eroaa primaarisista 
metsäalueista (Chazdon et al. 2009). Sekundaarisen metsän osuus on jo vuosikymmeniä ollut 
yli puolet trooppisen metsän kokonaismäärästä (Brown & Lugo 1990, FAO 2010). Tämän 
takia on tärkeää ymmärtää, miten ja missä määrin sekundaarista metsää luovat 
uudelleenmetsitysprojektit voivat vaikuttaa trooppisten metsien lajikatoon, biodiversiteettiin 
ja sukkessiokehityksiin. Lisäksi on tärkeää ymmärtää, millä tavoin istutettujen metsien kyky 
ylläpitää erilaisia eläinyhteisöjä vertautuu luonnollisesti uusiutuneisiin sekundaarimetsiin. 
Näin mittavien metsäalaan kohdistuvien muutosten vaikutukset eläinyhteisöihin ovat 
potentiaalisesti hyvin suuria. Tämän vuoksi yhteisötason tutkimukset ovat välttämättömiä 
muutosten negatiivisten vaikutusten tiedostamiseksi ja lieventämiseksi.  
 
1.1 Sekundaarinen ja primaarinen metsä 
 
Maailman metsät voidaan rakenteensa ja sukkessiovaiheensa perusteella karkeasti ottaen 
jakaa primaarisiin ja sekundaarisiin metsäalueisiin (Chokkalingam & De Jong 2001). 
Primaariseksi tai vanhaksi metsäksi kutsutaan metsää, jonka puusto on saavuttanut korkean 
iän ilman ihmisen aiheuttamia laajamittaisia häiriöitä, ja jonka lajiyhteisöt ovat pitkällisen, 
suhteellisen häiriöttömän sukkessiokehityksen tulosta. Sekundaarinen metsä on puolestaan 
syntynyt puuston uusiutumisen tuloksena alueelle, jolla aiemmin kasvanut primaarinen 
metsäyhteisö on kohdannut laajamittaisen, puustoa hävittäneen häiriön (Chazdon et al. 2009). 
Tyypillisiä häiriötekijöitä tässä yhteydessä ovat muun muassa hakkuut, metsäpalot sekä 
hyönteis- tai myrskytuhot – toisin sanoen mikä tahansa tekijä, joka hävittää puustoa laajassa 
mittakaavassa. Sekundaarista metsää voi syntyä häiriön jälkeen joko luontaisten 





Puuta voidaan istuttaa joko taloudellisten motiivien ajamana tai erilaisten 
luonnonsuojeluhankkeiden osana. 
Vaikka sekundaarisen metsän tarkka määritelmä ei ole ekologiassa vakiintunut (Chazdon 
et al. 2009), joidenkin rakenteellisten piirteiden katsotaan olevan keskeisiä metsäalueen 
määrittelemisessä. Olennaisinta metsäalueen määrittelemisessä sekundaariseksi on 
Yhdistyneiden Kansakuntien elintarvike- ja maatalousjärjestön määritelmän mukaan 
alkuperäiseen metsään vaikuttaneen häiriön laajuus ja etenkin metsän latvuskerroksen häiriön 
aste (FAO 2003). Myös puuston peittävyyden jatkumattomuutta (Chazdon et al. 2009) tai 
primaarimetsän hävittäneen häiriön voimakkuutta (kuten alueen alkuperäisen puuston 90-
prosenttinen tuho, ITTO 2002) voidaan pitää olennaisina sekundaarimetsän määritelminä. 
Yhteistä näissä määritelmissä on metsäalueen puustoa hävittänyt häiriö tai metsäalueen tilan 
vakava heikkeneminen, jonka johdosta metsä eroaa rakenteeltaan tai koostumukseltaan 
selkeästi ympäröivän alueen primaarisista metsistä (ITTO 2002, FAO 2003, Chazdon et al. 
2009). Jako sekundaariseen ja primaariseen metsään perustuu siis suorimmin kasviyhteisön 
sukkessionaalisen statuksen kautta kasvillisuuden ikään. 
Primaarinen ja sekundaarinen metsä eroavat toisistaan lajiyhteisöjen koostumuksen lisäksi 
myös rakenteellisesti – vanha metsä on tyypillisesti elinympäristönä monimuotoisempaa, 
tarjoten eläimille monipuolisemman latvuskerroksen ja laajemman kirjon mikrohabitaatteja 
(MacArthur & MacArthur 1961). Primaarisen metsän ominaispiirteenä voidaan pitää myös 
sen eliöyhteisön riittävää endeemisyyden astetta. Tällöin vanhan metsän lajistosta 
huomattavan osuuden tulisi olla kotoperäisiä, nimenomaisesti primaarisessa metsässä 
esiintyviä lajeja (Liebsch et al. 2008). Joissain tutkimuksissa vaadittavan endeemisyyden 
asteeksi on määritelty 40 % osuus yhteisön lajeista (Thomas et al. 1998). 
Koska kaikki metsät ovat kohdanneet jonkinasteista häiriötä, ei kaikkia häiriintyneitä 
metsiä suinkaan voida nimittää sekundaarisiksi (Chokkalingam & De Jong 2001). Juuri 
häiriön laajuus tai voimakkuus on olennaista. Sekundaarisen metsän katsotaan olevan 
elpymisen tilassa, sukkessiokehityksessään palautumassa vanhaksi metsäksi (FAO 2003). 
Sekundaarisen metsän käsitteen alle putoavat kaikki heikentyneen metsän 
sukkessiokehityksen vaiheet puuston tuhonneesta häiriöstä siihen saakka, kunnes metsää 
voidaan pitää jälleen primaarisena metsänä sen rakenteellisten ja lajistoon liittyvien piirteiden 
puolesta. Tämä sukkessioprosessi kestää sademetsävyöhykkeellä useita vuosikymmeniä tai 
jopa vuosisatoja (Liebsch et al. 2008, Latja 2012). Afrotrooppisissa sademetsissä 
sukkessiokehitysten tahti on suhteellisen hidasta muun muassa nopeasti kolonisoivien 





toipuminen häiriötä edeltäviin lajisuhteisiin ja etenkin häiriötä edeltävään endeemisyyden 
määrään saattaa hyvinkin olla prosessi, johon kuluu tuhansia vuosia, jos se mittavan häiriön 
jälkeen on ylipäätään mahdollista (Liebsch et al. 2008). 
On huomattava, että toipumisen arviontiin käytettävät mittarit vaikuttavat vahvasti 
käsitykseen ekosysteemin toipumisesta. Endeemisyyden asteeseen nojaavia mittareita 
käytettäessä elpyminen saattaa hyvinkin kestää vuosituhansia (Liebsch et al. 2008), mutta 
esimerkiksi rakennekomponenttien kannalta tarkasteltuna voidaan metsää pitää toipuneena 
(primaariseen metsään verrannollisena) jo huomattavasti varhaisemmassa vaiheessa (Myster 
& Malahy 2008). 
 
1.2 Sekundaarisen metsän biodiversiteetti 
 
Ekologian piirissä ei ole laajaa konsensusta siitä, millä tavoin sekundaaristen metsien 
biodiversiteetti vertautuu primaariseen metsään (Barlow et al. 2007a, Chazdon et al. 2010). 
Monien tutkimusten tulokset ovat viitanneet siihen, että sekundaaristen metsäalueiden 
lajimäärät olisivat suurempia kuin primaaristen (Barlow et al. 2007a), kun taas varsinkin 
tuoreemmissa tutkimuksissa primaaristen metsien lajirikkaus ja diversiteetti on havaittu 
sekundaarisia metsiä korkeammaksi (Barlow et al. 2007a, Sodhi et al. 2008).  
Sekundaarinen metsä on tyypillisesti yksinkertaisempaa niin kasvilajistoltaan kuin 
rakenteeltaan, mikä rakenteellisen monimutkaisuuden hypoteesin mukaisesti vaikuttaa 
alentavasti alueen biodiversiteettiin (MacArthur & MacArthur 1961). Habitaatin 
heterogeenisyyden ja sen lajirikkauden välinen suhde on eniten tutkittuja suhteita ekologiassa 
(Tews et al. 2004). Ekologian perustavanlaatuisimpia lähtöoletuksia on lajimäärän 
lisääntyminen ympäristön rakenteen monimutkaistuessa. Tästä johtuen primaarisia metsiä 
voitaisiin lähtökohtaisesti pitää lajiyhteisöiltään rikkaampina kuin näiden häviämisen jälkeen 
alueelle kasvaneita, rakenteeltaan yksinkertaisempia, sekundaarisia metsiä. Joissakin 
tapauksissa häiriöstä toipuva metsä on kuitenkin havaittu lajirikkaammaksi kuin alueen 
alkuperäinen primaarimetsä (Blake & Loiselle 2001). Eriasteisten häiriöiden pirstaloimassa 
ympäristössä mikrohabitaattien kirjo on suurempi kuin rakenteellisesti yhtenäisemmällä 
alueella (MacArthur & MacArthur 1961, Tews et al. 2004). Maisematasolla tarkasteltuna 
paikalliset häiriöt luovat ympäristöön yhtenäiseen primaarimetsään verrattuna laajemman ja 
monipuolisemman kirjon habitaatteja. Tämän vuoksi alueen rakenteellinen heterogeenisyys 
nousee, joka voi hyvinkin lisätä biodiversiteettiä primaarimetsäalueisiin verrattuna 





resurssien kirjo nousee, mikä lisää alueella tavattavaa lajimäärää (Loiselle & Blake 2001, 
Ries et al. 2004, Barlow et al. 2007a).  
Myös reunavaikutuksen on havaittu lisäävän vaikutuksen alaisen alueen 
kokonaisbiodiversiteettiä (Ries et al. 2004). Kokonaisbiodiversiteetti nousee reuna-alueen 
muodostavien habitaattien yksilöiden vieraillessa reunavaikutuksen alueella tyydyttämässä 
jonkin resurssitarpeensa, jolloin linnuille tarjolla olevien resurssien kirjo on usein 
reunavaikutusalueella suurempi. 
On kuitenkin esitetty, että sekundaarimetsien arvoa korostavat tutkimukset ovat 
maalanneet liian optimistisen kuvan sekundaaristen metsäalueiden kyvystä ylläpitää 
biodiversiteettiä (Barlow et al. 2007a, Barlow et al. 2007b). Tämän virheellisen käsityksen 
takana on kriitikoiden mukaan usein metodologisia puutteita tai käsitteiden epäselvää 
määrittelyä. Jos tutkimuksessa käytetään sekundaarisia metsäalueita, joiden läheisyydessä on 
primaarisia metsäalueita, voi suuri osa sekundaarisella metsäalueella havaituista 
lintuyksilöistä olla läpikulkijoita tai vierailijoita näiltä vanhan metsän alueilta, siis eräänlaista 
ylivuotovaikutusta (engl. spill-over effect) (Barlow et al. 2007a, Burivalova et al. 2014). 
Sekundaariset metsät, joiden läheisyydessä on runsaasti primaarista metsää, hyötyvät näiden 
alueiden populaatioiden yksilöiden immigraatiosta sekundaarisen metsän alueelle. Jatkuvan 
muuttoliikkeen takia lajien yksilöitä saattaa esiintyä alueella, vaikkei alue yksinään 
kykenisikään pidemmällä aikavälillä ylläpitämään lajin populaatioita (Blake & Loiselle 
2001). 
Riippuu myös tutkijoista, nimitetäänkö jonkin tasoista vaihtelua ympäristössä 
heterogeenisyydeksi vai fragmentaatioksi (Tews et al. 2004). Yhteisöekologian 
viitekehyksessä heterogeenisyyttä voidaan pitää habitaatin sisäisenä rakenteellisena 
vaihteluna. Fragmentaatiota taas on lajin elinympäristön rikkoutuminen, joka lisää 
elinympäristöksi kelpaamattoman alueen osuuden lisääntymistä habitaatin kustannuksella. 
Eliöt reagoivat eri tavoin elinympäristönsä rakenteisiin, joten riippuu tarkasteltavasta 
eliöryhmästä, näyttäytyykö ympäristön heterogeenisyys näille haitallisena fragmentaationa 
(Tews et al. 2004).  
Trooppisissa sademetsäympäristöissä metsäalueen rakenteellinen heterogeenisyys 
tarkoittaa monesti hakkuuaukeiden läsnäoloa. Kibalen alueella ruohovaltaisia alueita 
kuitenkin esiintyy, oletettavasti luontaisten prosessien kuten elefanttien toiminnan vuoksi. 
Hakkuuaukeat rikkovat latvuston yhtenäisyyttä. Metsälinnuille latvuston epäjatkuvuus 





ympäristöjä jopa siinä määrin, että yksittäinen tie saattaa estää lajin leviämisen 
maisemamatriisissa (Tews et al. 2004, Barlow et al. 2007a). 
 
1.3 Sekundaarisen metsän luonnonsuojelullinen arvo 
 
Sekundaaristen metsäalueiden arvosta uhanalaisten lajien suojelussa tiedetään 
kokonaisuudessaan melko vähän. Oli sekundaarisen metsän biodiversiteetti sitten millainen 
tahansa, on huomattava, että luonnonsuojelun viitekehyksessä pelkkä lajirunsaus ei 
kuitenkaan suoraan tee alueesta arvokasta. Useasti uhanalaiset lajit, joihin suojelutoimia 
pyritään kohdistamaan, ovat juurikin spesialisteja (Sodhi et al. 2004, Chazdon et al. 2009). 
Metsäspesialistit eivät yleensä sekundaarisilla metsäalueilla menesty, eivätkä kykene 
tehokkaasti hyödyntämään reunavaikutusalueiden tai sekundaaristen metsäalueiden tarjoamia 
resursseja (Blake & Loiselle 2001, Chazdon et al. 2009). Spesialistit häviävät tyypillisesti 
ensimmäisinä häiriön kohdatessa metsäekosysteemiä (Chazdon et al. 2009). 
Metsäspesialistien sukupuuttotahti onkin huomattavasti muita lajeja nopeampaa primaarisen 
metsän kadotessa (Brook et al. 2003). Tämän vuoksi sekundaarisen metsän suhteellisen 
osuuden lisääntyminen primaarimetsän kustannuksella on tyypillisesti asetettujen 
suojelutavoitteiden vastaista sellaisessakin tapauksessa, että se kasvattaisi alueella tavattavien 
lajien absoluuttista määrää. Alan tutkijoista valtaosa pitääkin primaarista metsää 
korvaamattomana trooppisen biodiversiteetin suojelussa (Barlow et al. 2007 a, Barlow et al. 
2007 b, Gibson et al. 2011). 
Sekundaarimetsien suojeluarvoa heikentävät spesialistien osalta yhteisö- tai maisematason 
rakenteelliset tekijät, kuten sekundaarimetsien rakenteellinen yksinkertaisuus (Tews et al. 
2004) ja pirstoutuneen metsäympäristön luoma lisääntynyt reunavaikutus (engl. edge effect). 
Reunavaikutuksella tarkoitetaan sitä, että habitaattifragmenttien välisillä reuna-alueilla 
varsinkin spesialistilajit monesti kärsivät ja niiden tiheys pienenee (Ries et al. 2004). Mitä 
pienempi elinympäristölaikku on, sitä suurempi suhteellinen osa siitä on reunavaikutusaluetta 
(Ries et al. 2004). Laajojen ja yhtenäisten elinalueiden spesialistilajien määrä on yleensä 
suurempi kuin laikuittaisten ja epäjatkuvien, johtuen muun muassa lintujen preferenssistä 
levittäytyä pienemmiltä alueilta suuremmille eikä niinkään toisin päin (Burke & Nol 1998, 
Sodhi et al. 2008). Monet lintulajit tarvitsevatkin laajoja, yhtenäisiä vanhan metsän alueita 
elinympäristökseen (Gascon et al. 1999, George & Zack 2001). 
Siinäkin tapauksessa, että sekundaarisen metsäalueen eliöyhteisö on maisematasolla 





rakenteeltaan suuresti vanhasta metsästä (Lugo 1992). Niin kutsutut generalisti- ja häiriölajit 
(lajit jotka menestyvät hyvin suurimittaisen häiriön kohdanneessa ekosysteemissä tai 
reunavaikutusalueella) ovat sekundaarisissa metsissä yleisiä menestyen alueen alkuperäisten 
metsäspesialistien kustannuksella, ja suuri osa häiriöalueiden lajidiversiteetistä koostuu usein 
juurikin generalisteista tai häiriölajeista (Gascon et al. 1999, Barlow et al. 2007a, Burivalova 
et al. 2014). Tämän vuoksi laajamittaiset primaarisia metsiä kohtaavat häiriöt saattavat siis 
johtaa metsälajien paikallisiin sukupuuttoihin vanhojen metsien tarjoamien, 
metsäspesialisteille elintärkeiden elinympäristöjen ja mikrohabitaattien tuhoutuessa. Tämä 
taas saattaa johtaa globaaleihin sukupuuttoihin, sillä monien uhanalaisten trooppisten lajien 
esiintymisalueet ovat laikuittaisia ja pieniä (Struhsaker 1997). Tästä johtuen suhteellisen 
pienellekin alueelle rajoittunut häiriö voi johtaa yksittäisen populaation ja sen myötä koko 
lajin häviämiseen (Hanski 1998). 
Linnut on ryhmänä havaittu erityisen herkäksi laikuittaisten ympäristöjen negatiivisille 
vaikutuksille (Gascon et al. 1999), mikä viittaa häiriölajien ja generalistien pieneen osuuteen 
lintulajien kokonaismäärästä. Linnut ovat siis luokkatasolla tarkasteltuna verrattaen huonoja 
hyödyntämään häiriintyneiden ympäristöjen tarjoamia resursseja. Linnuista erityisen herkkiä 
elinympäristönsä häiriintymiselle ovat esimerkiksi metsän pohjakerroksen hyönteissyöjät ja 
muut metsän sisäosien mikroilmastosta tai yhtenäisen metsän tarjoamista pesintä- ja 
ravinnonhankintamahdollisuuksista riippuvaiset lajit (BirdLife International 2012). Näiden 
ravintokiltojen lajien levittäytymiskyky heikentyy merkittävästi esimerkiksi alueilla, joilla on 
runsaasti teitä tai muita paljaaksi hakattuja alueita, mikä saattaa puolestaan kokonaan estää 
joidenkin lajien levittäytymisen myös sellaisille alueille, jotka sisäisen rakenteensa ja 
lajistonsa puolesta pystyisivät ylläpitämään kyseisten lajien populaatioita (Barlow et al. 
2007a).  
 
1.4 Ekologinen ennallistaminen ja uudelleenmetsityksen vaikutuksien tutkimus 
 
Ekologisella ennallistamisella tarkoitetaan tuhoutuneiden tai heikentyneiden eliöyhteisöjen 
korjaamista tai ekosysteemifunktioiden aktiivista palauttamista (Palmer et al. 1999, Davis & 
Slobodkin 2004). Elinympäristöjen ennallistamiseen liittyy tavallisesti esimerkiksi puuston 
tai muun kasvillisuuden istuttamista heikentyneille alueille, vahingollisten vieraslajien 






Uudelleenmetsityksen vaikutuksien tutkimus metsistä riippuvaisiin eläinyhteisöihin on 
jäänyt vähälle huomiolle viime aikoihin asti (Chapman & Lambert 2000, Barlow et al. 
2007a). Suurelta osin tämä johtuu tieteenhaaran uutuudesta – uudistuvien yhteisöjen 
ekologiaa on tutkittu keskittyneesti vasta muutamia kymmeniä vuosia. Tämän lisäksi 
tutkimus on maantieteellisesti painottunut lauhkeiden vyöhykkeiden metsiin. Tropiikissa 
tutkimus on painottunut viime vuosiin saakka lähinnä neotrooppiselle alueelle (Etelä-
Amerikkaan) ja Aasiaan. Afrotropiikissa metsien uusiutumisen tutkimus on jäänyt 
vähemmälle huomiolle viime aikoihin saakka (Chapman & Chapman 1997, Dranzoa 2001, 
Omeja et al. 2011 ym.).  Tätä voidaan pitää ekologisen tietämyksen epäkohtana, sillä eri 
eliömaantieteellisten alueiden ekosysteemit ja yhteisöt poikkeavat toisistaan sekä lajistonsa 
että rakenteellisten ja kehityshistoriallisten ominaispiirteidensä puolesta, mistä johtuen 
yhtäältä saadut tutkimustulokset eivät ole täysin yleistettävissä koskemaan esimerkiksi koko 
trooppista aluetta (Chapman et al. 1999, Burivalova et al. 2014).  
 
1.5 Lintujen käyttö bioindikaattoreina 
 
Eläimet ovat riippuvaisia elinympäristönsä rakennepiirteistä, kuten kasvillisuudesta, ja siten 
voivat kertoa elinympäristönsä tilasta. Puustoon liittyvät rakenteelliset ominaisuudet (kuten 
latvuskerroksen monimutkaisuus) vaikuttavat suoraan ja selkeästi siihen mitä lajeja ja 
ruokailukiltoja elinympäristö pystyy ylläpitämään (MacArthur & MacArthur 1961, George & 
Zack 2001, Tews et al. 2004). Bioindikaattorikonseptin mukaan yksittäisiä lajeja tai 
lajiryhmiä tarkastelemalla voidaan saada tietoa kyseenomaisen taksonin habitaatista (Barlow 
et al. 2007b). Linnut ovat muun muassa näkyvyytensä, niitä koskevan laajan ekologisen 
tietämyksen ja lajintunnistamisen suhteellisen helppouden takia oiva indikaattoriryhmä niiden 
elinympäristön tilaa arvioitaessa (Koskimies 1989, Bibby 1999, Barlow et al. 2007b).  
Vaikkakin indikaattorilajikonseptin käyttöä kokonaisen ekosysteemin hyvinvoinnin tai 
biodiversiteetin määrittämisessä voidaan monessa tapauksessa perustellustikin kritisoida 
(mm. Landres et al. 1988), lintujen kaltaisen, habitaattivaatimuksiltaan monimuotoisen 
eliöryhmän käytölle on selkeitä perusteita (Barlow et al. 2007b). Etenkin laajojen ja 
monilajisten lintuyhteisöaineistojen perusteella voidaan tehdä johtopäätöksiä niiden 
elinympäristön tilasta ja kantokyvystä (Bibby 1999, Barlow et al. 2007b). Lintuyhteisöjen 
koostumuksen eroja tarkastelemalla voidaan tehdä päätelmiä sekundaarisen 






1.6 Ugandan linnusto 
 
Ugandan alueella on tavattu 1068 lintulajia, eli vajaa puolet koko Afrikan mantereella 
tavatuista 2604 lintulajista (Lepage 2015a, Lepage 2015b). Länsi-Ugandassa sijaitsevassa 
Kibalen kansallispuistossa lintulajeja on tavattu yli 375 (UWA 2012). Ugandan linnustosta 
suuri osa, 420 lajia, määritellään metsälinnuiksi (Bennun et al. 1996). Tämä osuus on 
selkeästi suurempi kuin esimerkiksi naapurimaalla Kenialla, jonka alueelta on tavattu 
kaikkiaan 1140 lintulajia, joista 335 on metsälintuja. Myös varsinaiset metsäspesialistit ovat 
yleisempiä Ugandassa kuin sen naapurimaissa (Bennun et al. 1996). Metsälajilla tarkoitetaan 
tässä yhteydessä mitä tahansa lajia, jota tavataan metsäalueilla ja joka tarvitsee metsää jonkin 
resurssitarpeensa tyydyttämiseen, mutta joka tulee toimeen suhteellisen laajassa 
elinympäristöjen kirjossa. Spesialistit taas ovat lajeina tiukemmin riippuvaisia vanhasta 
metsästä, esiintyvät tyypillisesti metsän sisäosissa ja ovat elinympäristönsä suhteen hyvinkin 
häiriöherkkiä (Bennun et al. 1996).  
Maiden välisen eron metsälintujen määrässä ei niinkään katsota johtuvan luonnontilaisen 
metsäalueen määrästä, vaan heijastavan luonnontilaisten metsien rakenteellisia eroja ja 
eliömaantieteellisiä rajoituksia (Bennun et al. 1996). Kibalen kansallispuiston alueella 
lintujen pesiminen painottuu sadekausien ajalle, ja on vilkkainta syyskuulta marraskuulle, 
joka on Kibalen sadekauden huippuaikaa (Dranzoa 2001). 
 
1.7 Kronosekvenssit  
 
Yleinen lähestymistapa metsäympäristöjen ennallistamisen vaikutuksia tutkittaessa on  
tarkastella metsäalueita, jotka keskenään muodostavat niin sanotun kronosekvenssin.  
Kronosekvenssillä (engl. chronosequence) eli aikasarjalla tarkoitetaan sarjaa eri-ikäisiä 
tutkimusalueita, joiden katsotaan edustavan saman sukkessionaalisen kehityslinjan eri 
vaiheita (Walker et al. 2010). Oletuksena kronosekvenssilähestymistavan käytölle siis on, että 
kronosekvenssin nuoremmat yhteisöt ovat verrannollisia sen vanhempien yhteisöjen 
ajallisesti varhaisempiin vaiheisiin, ja kehittyvän sukkessiossaan (lajistoltaan ja 
rakenteeltaan) näitä kohti (Walker et al. 2010). Toisin sanoen yhteisöjen sukkessiopolkujen 
oletetaan olevan konvergentteja. 
Kronosekvenssimetodilla on monia positiivisia puolia tutkijan kannalta. On harvoin 
mahdollista seurata yksittäistä tutkimuskohdetta vuosikymmenien ajan, joten kronosekvenssit 





(Walker et al. 2010). Tämän lisäksi oikein toteutettu kronosekvenssitutkimus korjaa 
vuosienvälisestä ilmasto-olosuhteiden vaihtelusta johtuvaa variaatiota, mikä saattaa 
yksittäisiä metsäaluetta seuratessa aiheuttaa suurtakin vaihtelua esimerkiksi kasvillisuuden 
kasvunopeuteen ja sitä kautta sukkessiokehityksiin (Walker et al. 2010).  
 
1.8 Tutkimusaihe ja tutkimuskysymykset 
 
Pro gradu –tutkielmani on osa Itä-Suomen yliopistossa suoritettavaa tutkimusta, jonka 
tarkoituksena on tuottaa uutta tietoa ja uusia menetelmiä häiriintyneiden trooppisten 
sademetsäekosysteemien ennallistamiseksi ja metsäkadon vaikutusten lievittämiseksi. Heikki 
Roinisen vetämän tutkimusryhmän tutkimuksen painopisteitä ovat projektin viitekehyksessä 
eri hyönteisryhmät (herbivorit kuten päiväperhoset ja lantakuoriaiset sekä äkämiä 
muodostavat hyönteiset ja näiden ravintoverkko- ja yhteisövaikutukset) sekä endeemiset 
puulajit. Tutkimusryhmän laajempana tavoitteena on tuottaa tietoa siitä, miten häiriön 
kohdannet trooppiset metsät toipuvat luonnollisia reittejä tai ennallistamistoimien avulla 
ihmisen aiheuttamasta häiriöstä, ja miten luontaisia sukkessioprosesseja, kuten kotoperäisen 
kasvilajiston levittäytymistä toipuville alueille, voidaan edesauttaa. 
Tutkimukseni tavoitteena on selvittää lintuyhteisöjen alueeseen sidottua vaihtelua 
ikägradientin muodostavilla istutusmetsälohkoilla Kibalen kansallispuistossa, Ugandassa. 
Tutkimuksellani koetan selvittää, eroavatko eri-ikäistä kasvillisuutta sisältävien 
metsälohkojen lintuyhteisöt ensinnäkin toisistaan ja toisaalta vertailukohdiksi valituista 
kolmesta luonnontilaiseksi määritellystä metsälohkosta, jotka ovat lähihistoriansa aikana 
hakkuilta ja muilta ekosysteemin rakennetta rajusti muuttavilta häiriötekijöiltä säästyneet. 
Eri-ikäisten istutusmetsäalueiden katsotaan muodostavan kasviyhteisöjensä puolesta 
sukkessionaalisen gradientin. Tutkimukseni tulosten perusteella voidaan ottaa myös kantaa 
siihen, miten tehokkaasti heikentyneiden metsäekosysteemien lajiyhteisöjä voidaan 
ennallistaa ja ekosysteemien kadotettuja funktioita korjata puuston palauttamisella 
kunnostettaville alueille istutuksin. Hypoteesini mukaan eri alueiden linnustot eroavat 
toisistaan ja muodostavat lajikoostumukseen perustuvan gradientin nuorimmasta 
istutusikäluokasta alkaen kohti luonnontilaisia metsälohkoja. Kasvillisuuden iän oletetaan 












Kibalen kansallispuisto (Kibale National Park) on kostean trooppisen sademetsän suojelua 
varten perustettu suojelualue lounaisessa Ugandassa, Rwenzori-vuoriston itäpuolella. Pinta-
alaa kansallispuistolla on 766 km² (Chapman & Lambert 2000). Kansallispuiston sisällä on 
etelä-pohjoissuuntainen gradientti korkeudessa merenpinnasta etelän noin 1100 metristä 
pohjoisosien 1600 metriin. Korkeuseroista johtuen Kibalen keskimääräinen lämpötila laskee 
ja sademäärä nousee etelästä pohjoiseen kuljettaessa (Chapman et al. 1997). Muun muassa 
tästä topografisesta monimuotoisuudesta johtuen kansallispuiston alue sisältää laaja 
valikoiman sekä erilaista vuoristometsää (engl. montane forest) että alavamman maan 
metsätyyppejä, jotka määritellään trooppiseksi kosteaksi sademetsäksi.  
Kibalen kansallispuisto perustettiin virallisesti vuonna 1993 Ugandan silloisen hallituksen 
toimesta, mutta jo brittien vallan alla vuosien 1927 ja 1932 välillä (Chapman & Lambert 
2000) alue julistettiin suojelualueeksi, jonka tarkoituksena oli Kibalen metsätaloudellisesti 
arvokkaan puuston suojelu hakkuilta. Kansallispuiston perustamisen jälkeen kansallispuiston 
eliöyhteisöjä on pyritty ennallistamaan erilaisin suojelutoimenpitein. Tulokaskasvilajien 
edustajia on kaadettu ja poistettu puistosta ja metsien laittomat hakkuut on pitkälti lopetettu 
(Chapman & Chapman 1997).  
Kibalen kansallispuiston alueella harjoitettiin laitonta maataloutta 1970-luvulta lähtien. 
Tällöin suojeltua sademetsää raivattiin laitumeksi ja viljelyalaksi. Ugandan viranomaiset 
yrittivät häätää luvattoman maatalouden harjoittajat alueelta useaan otteeseen, viimeiset 
viljelijät saatiin pois kansallispuiston alueelta vuonna 1992 (Omeja et al. 2010). Maatalouden 
harjoittajien poistamisen jälkeen talouseläinten laidunmaaksi raivatut alueet hylättiin. 
Maataloustoimien seurauksena hävinneen metsän tilalle pääsi alueille vakiintumaan joukko 
suurikasvuisia heinälajeja, tärkeimpänä nelimetriseksi kasvava Pennisetum purpureum (engl. 
tunnetaan yleisesti nimillä elephant grass tai napier grass, tästä eteenpäin elefanttiheinä). 
Nämä heinät pysyivät lohkojen dominoivana kasvillisuustyyppinä uudelleenmetsitysprojektin 
käynnistymiseen saakka (Omeja et al. 2010). 
Elefanttiheinän vakiintuminen tuleville metsitysalueille ja johti sukkessiokehityksen 
hidastumiseen tai suoranaiseen pysähtymiseen näiden alueiden osalta (Chapman et al. 1999). 
Uudelleenmetsittymisen käynnistymisen suurimpana esteenä toimi luultavasti alueiden 





(Loxodonta africana) aiheuttamille häiriöille (Lawes & Chapman 2005). Lisäksi nuorten 
puuntaimien selviytymistä saattaa haitata heikko kilpailukyky verrattuna köyhtyneessä 
maaperässä menestyviin ruohoihin (Omeja et al. 2010).  
Myös puiden siementen puute voi olla metsäsukkessiota rajoittava tekijä (Wijdeken & 
Kuzee 2001). Vain kaksi prosenttia Ugandan puulajeista luottaa siementensä levittämisessä 
tuuleen, valtaosa tarvitsee joko lintuja tai nisäkkäitä siementensä levittämiseen (Chapman & 
Chapman 1999). Ugandan sademetsäpuista valtaosa on painavasiemenisiä ja siten heikkoja 
kolonisoijia siemeniä levittävien lintujen puuttuessa alueelta, mikä on ollut yksi alueen 
puuston hävittämisen seuraus. Kyseessä on eräänlainen ekologinen noidankehä: puut 
tarvitsisivat levittäytymiseensä eläimiä, mutta puista riippuvaisia eläinlajeja ei puuttomilla 
alueilla esiinny (Holl et al. 2000).  
Puiden levittäytymistä alueelle estivät mahdollisesti myös muuttuneen kasviyhteisön 
rakenteelliset tekijät (esimerkkinä valon lisääntyminen pohjakerroksessa) yhdistettynä 
eliömaantieteellisen alueen kehityshistoriallisiin ominaispiirteisiin: Afrotrooppiset 
sademetsäpuut ovat kehittyneet hyödyntämään pieniä ja paikallisia aukkoja latvustossa, mutta 
evolutiivisessa mittakaavassa tarkasteltuna suhteellisen vakaalla alueella laajojen alueiden 
kolonisointikyvyn kehittymiseen on puulajeilla ollut vähän valintapainetta (Chapman et al. 
1999). Yllämainittujen tekijöiden seurauksena ruohot pystyvät kilpailulla estämään puulajien 
vakiintumisen alueille, mikä on edellytyksenä metsäkasvillisuuden sukkessiokehityksen 
käynnistymiselle (Omeja et al. 2010). 
Uudelleenmetsitys aloitettiin Kibalen alueella vuonna 1994 FACE-projektin (Foundation 
of Forests Absorbing Carbon-dioxide Emission) puitteissa hiilen sitomiseksi ilmakehästä 
istutettavaan metsään. Projektin ensimmäisenä tavoitteena on ollut ilmastonmuutoksen 
hillitseminen biologisen hiilensidonnan keinoin. Toisena tavoitteena istutuksilla on auttaa 
alueen kasvillisuutta palautumaan laittomien, maatalouteen liittyvien hakkuiden 
vaikutuksesta ja täten edesauttamaan sademetsän uudelleenlevittäytymistä metsityskohteisiin 
ja korjata heikentyneiden ekosysteemien toimintaa (UWA-FACE 2006). 
Istutuksissa on suojelutavoitteiden mukaisesti pyritty alusta asti käyttämään endeemisiä 
kasvilajeja. Uudelleenmetsitysprojektin kuluessa lajivalikoima on kokemusten perusteella 
kaventunut ja rajautunut muutamaan tarkoitukseen parhaiten soveltuvaan lajiin, tärkeimpien 
joukossa Bridelia micracantha, Sapium ellipticum, Celtis durandii sekä Albizia-lajeja (Omeja 
et al. 2010). Taimet on projektin kuluessa kerätty kansallispuiston alueelta ja istutettu 





Yllä lueteltujen, ekosysteemin elpymistä haittaavien tekijöiden vuoksi alueita dominoivien 
ruohokasvien aiheuttamaa kilpailupainetta vähennettiin keinotekoisesti. Koska ruohot olisivat 
todennäköisesti kilpailemalla kyenneet estämään tai haittaamaan puiden vakiintumista 
alueille, uudelleenmetsitysprojekti aloitettiin raivaamalla korkeakasvuiset ruohot 
uudelleenmetsityslohkoille istutettavien puuntaimien ympäriltä. Istutustaimien välitön 
ympäristö pidettiin vapaana heinistä kolmen vuoden ajan.  
Tutkimukseni metsäalueet sijaitsevat Kibalen kansallispuiston eteläisellä Mainaron 
alueella. Mainaro on kansallispuiston alueen alavinta seutua korkeuden merenpinnasta ollessa 
n. 1200 metriä, mistä johtuen alueen metsätkin edustavat alavamman maan metsätyyppejä 
(Chapman et al. 1997). Metsälohkot on jaettu istutetun kasvillisuuden iän mukaan kuuteen 
ikäluokkaan (AC1 - AC6). Ikäluokista vanhin on AC1 (age class 1), jonka metsälohkojen 
kasvillisuus oli tutkimusaineiston keruuhetkellä istutettu 16 vuotta aikaisemmin. AC6-
ikäluokan kasvillisuus on luokittelussa nuorinta, aineiston keruun aikana noin kolmivuotiasta. 
Muut ikäluokat asettuvat muutamien vuosien välein näiden ääripäiden väliin (Taulukko 1).  
 






















AC6 3 467  
AC5 5 310  
AC4 8  469  
AC3 11  354  
AC2 14  979  
AC1 16                                          1410  
   
MIF1 Primaarimetsä – 
MIF2 Primaarimetsä – 








Kuva 1. Mainaron alue Ugandassa ja tutkimuspisteiden sijainti Kibalen kansallispuistossa.  
 
Hakkuista palautuvien alueiden vertailukohtana käytän tutkimuksessani kolmea 
luonnontilaista metsäaluetta (tutkimuksessani koodauksella MIF1, MIF2 ja MIF3). Näiden 
metsälohkojen oletetaan edustavan Kibalen alueelle tyypillistä vanhaa sademetsää. Vanhan 
metsän lohkot ovat säästyneet mittavilta hakkuilta vähintäänkin kansallispuiston alueen 





ennen. Alueen kasvillisuuteen ei ole kohdistunut suuria, puustoa hävittäviä häiriöitä 
vähintään vuosikymmeniin. Tämän vuoksi primaarimetsien katsotaan kasvillisuutensa 
puolesta olevan verrannollisia istutusmetsälohkoihin ennen näiden primaarisen 
metsäkasvillisuuden häviämistä. Tästä johtuen myös metsälohkojen lintuyhteisöjen katsotaan 
olevan alueen vanhalle sademetsälle tyypillisiä metsälintuyhteisöjä. Istutusmetsälohkojen 
yhteisöjen lajikoostumus ei ennen hakkuitakaan ole todennäköiset ollut identtinen sillä 
lajiyhteisöjen koostumus voi tropiikissa vaihdella suurestikin suhteellisen pienen alueen 
sisällä (Walker et al. 2010). Edustavan kuvan saamiseksi primaarimetsien lintuyhteisöjen 
varianssista Kibalen alueella primaarimetsäalueita on tutkimuksessani kolme kappaletta.  
Istutusmetsälohkot ovat kooltaan suurehkoja. Lohkojen pinta-ala vaihtelee lohkon 
AC5 310 hehtaarista AC1:n 1410 hehtaariin.  Primaarimetsäalueiden kokoja ei tallennettu, 
mutta nämä ovat kooltaan istutuslohkoihin verrannollisia. 
 
2.2 Aineiston keruu  
 
Pistelaskumenetelmä on lintujen havainnointitapa, jossa havainnoitsija tallentaa kaikki tietyn 
ajan sisällä havaitsemansa lintuyksilöt pistelaskuasemalta käsin, jona voi siis toimia mikä 
tahansa yksittäinen piste maastossa (Buckland et al. 1993, Gregory et al. 2004). 
Pistelaskuasemia tulee olla useita, ja näiden jakautuminen voidaan määrätä usealla tavalla, 
yleisesti esimerkiksi tutkimusalueelle määritettyjen linjojen mukaiseksi. Pistelaskumenetelmä 
edustaa yhdessä linjalaskennan kanssa etäisyyslaskentaa (engl. distance sampling). 
Etäisyyslaskentaa voidaan käyttää eläinpopulaatioiden koon ja lajitiheyksien arviointiin. 
Linjalaskennat ovat toinen etäisyyslaskennan yleisesti käytetty muoto, jossa linnut lasketaan 
liikkeessä ennalta määriteltyä linjaa pitkin edetessä. Pistelaskentamenetelmä sopii erityisen 
hyvin tiheäkasvuisissa ympäristöissä käytettäväksi, joissa linjalaskentojen suorittaminen olisi 
epäkäytännöllistä (Gregory et al. 2004). Myös maaston heterogeenisyyden tulisi vaikuttaa 
etäisyyslaskutavan valintaan. Linjalaskennat eivät luonteensa vuoksi sovellu hyvin 
laikuittaisen ympäristön lintulajien arviointiin (Buckland et al. 1993). Tähän tutkimukseen 
valikoituneet tutkimusalueetolivat tiheäkasvuisina vaikeakulkuisia ja osa metsälaikuista 
pienehköjä, joten havaintoaineisto kerättiin pistelaskumetodia käyttäen (Buckland et al. 
1993). 
Jotta etäisyyslaskumetodeja voidaan tutkimuksessa käyttää, täytyy joidenkin 
taustaoletusten täyttyä. Pistelaskuasemien (tai laskentalinjojen) tulee jakautua satunnaisesti 





jakaumasta alueelle ei etäisyyslaskennassa muodosteta taustaoletuksia. Laskentapisteiden 
satunnaisuusoletuksen täyttyessä havaintoaineiston perusteella saadut tutkimustulokset 
voidaan yleistää koskemaan koko populaatiota. Toinen tärkeä tekijä etäisyyslaskennassa on 
etäisyys havaittuun kohteeseen. Etäisyys kohteeseen tulee jokaisen yksilöhavainnon kohdalla 
arvioida ja merkitä mahdollisimman tarkasti. Tämän tutkimuksen tutkimuspisteiden sijainnit 
satunnaistettiin jokaisen metsäalueen sisällä ristikkomenetelmällä. Minimietäisyydeksi 
pisteiden välillä määriteltiin 100 metriä. 
Pistelaskentojen tulosten perusteella pyrittiin muodostamaan kvantitatiivinen arvio alueen 
lintuyhteisöjen yksilömääristä, jotta eri metsälohkojen yhteisöjen koostumusta voitaisiin 
verrata keskenään.  
Tutkimukseni aineisto kerättiin Mainarosta Kibalen kansallispuiston alueelta 4.9. -
12.10.2013. Jokaisella tutkimuksen metsälohkolla sijoitettiin 20 otantapistettä, josta käsin 
pistelaskennat suoritettiin. Metsälohkolla MIF1 laskentoja suoritettiin kuitenkin vain 11 
pisteellä, sillä metsälohkon koosta johtuen lohkon otantapisteet sijoittuvat laskentoja ajatellen 
liian lähelle toisiaan. Pistelaskuasemien kokonaismääräksi muodostui aineiston keruussa 
yhteensä 171. Ylilentäviä lintuja ei otettu laskennassa huomioon tuplalaskentojen 
välttämiseksi. Tuplalaskentojen ehkäisemiseksi myös havaittujen lintuyksilöiden suunnat ja 
etäisyydet havainnoitsijoista merkittiin ylös.  Laskentoja ei suoritettu huonon sään vallitessa 
havainnointimahdollisuuksien maksimoimiseksi. Otantapisteelle saavuttaessa laskijat 
odottivat kaksi minuuttia ennen laskennan aloittamista, jotta tarkkailijoiden liikehdinnästä 
mahdollisesti aiheutuva häiriö asettuisi. Yksittäinen laskentakerta oli kestoltaan 10 minuutin 
mittainen, ja tämän ajan sisällä kaikki 100 metrin säteellä tarkkailijoista havaitut lintuyksilöt 
kirjattiin ylös. Havainnot tehtiin pääasiassa kuuloaistin perusteella. Kaikki havainnointikerrat 
sijoittuivat ajallisesti aamupäivään kello 7.00 - 10.30 välille, koska tähän aikaan lintujen 
aktiivisuus on huipussaan. Lajinmääritys tehtiin paikan päällä maastossa 
määrityskirjallisuutta apuna käyttäen. Määrityskirjallisuutena laskijat käyttivät Stevenson, T. 
& Fanshawe, J.: Birds of Eastern Africa -lintuopasta. Laskijoita oli jokaisella 
havainnointikerralla kaksi, Pirita Latja ja kokenut paikallinen lintuopas Benson Bamutura.  
 
2.3 Tilastolliset menetelmät 
 
Mielenkiinnon kohteena tässä tutkimuksessa ovat erot Mainaron alueella sijaitsevien 
istutusmetsälohkojen ja vanhojen metsäalueiden lintuyhteisöjen koostumuksessa. 





yhteisöanalyyseihin soveltuvina menetelminä NMDS, PERMANOVA ja DistLM (Clarke & 
Warwick 2001, Clarke & Gorley 2006). 
Epämetrinen moniulotteinen pisteytys eli NMDS (engl. non-metric multidimensional 
scaling) on ordinaatiomenetelmä, jossa alkuperäisen datan perusteella muodostetaan 
graafinen kuvaaja (Clarke & Gorley 2006). Ordinaatiot ovat monimuuttujamenetelmiä, joilla 
pyritään muodostamaan mahdollisimman vähäulotteinen kuvaaja moniulotteisesta 
tutkimusaineistosta. Yhteisöanalyyseissä ordinaatiomenetelmät ovat yleisesti käytettyjä, 
koska niiden avulla voidaan yhteisöjen väliset, numeerisina moniulotteiset ja monimutkaiset 
erot visualisoida vaivattomammin omaksuttavan diagrammin avulla. NMDS-ordinaation 
kuvaajassa pisteiden välinen välimatka kuvastaa yhteisöjen samankaltaisuuden tasoa. NMDS 
epämetrisenä menetelmänä soveltuu epälineaaristen ja epänormaalisti jakautuneiden 
aineistojen tarkasteluun, lähtöoletuksena on vain aineiston monotonisuus. Monotonisuudella 
tarkoitetaan tässä yhteydessä sitä, että havaintoaineiston havaintojen etäisyyksien ja 
ordinaatioetäisyyksien järjestys on sama. Tämä tarkoittaa sitä, että havaittujen etäisyyksien 
kasvaessa aineistossa ordinaation pisteiden etäisyydet kasvavat tai pysyvät samana (Oksanen 
2004).  
Etäisyysmittana toimi tutkimuksessani Bray-Curtisin samanlaisuusindeksi, jota käytetään 
ekologiassa yleisesti yhteisöjen koostumuksen erojen mittaamiseen (Clarke & Warwick 
2001). Kaikissa käyttämissäni testeissä pohjana toimi tutkimusaineistosta luotu Bray-Curtisin 
samankaltaisuusmatriisi. Matriisi luotiin neliöjuurimuunnetusta aineistosta, johon lisättiin 
indikaattorimuuttuja arvolla 1.   
Monotonisen regressiomenetelmän, kuten NMDS:n, toimivuuden mitta on kokeen stressi, 
joka heijastaa alkuperäisen datan samankaltaisuutta esitettyyn kuvaajaan. Kuvaaja on sitä 
abstraktimpi (kauempana alkuperäisestä datasta), mitä vähemmän siinä on ulottuvuuksia. 
Stressiarvon ollessa pieni kuvastaa diagrammi tarkasti alkuperäistä aineistoa. Stressiarvo 
kasvaa ulottuvuuksien vähentyessä, mutta toisaalta kuvaajan tulkitseminen muuttuu sitä 
vaikeammaksi, mitä moniulotteisempana se esitetään (Oksanen 2004). Kuvaajan 
ulottuvuuksien määrässä on oleellista löytää sopiva kompromissi asteikolla jossa toisessa 
päässä on tulkittavuuden helppous ja toisessa päässä luodun kuvaajan vastaavuus 
alkuperäiseen tutkimusaineistoon.  
Ennen NMDS-ordinaatiota tutkimusaineistooni sovellettiin neliöjuurimuunnosta, jonka 
avulla dominoivien lajien vaikutusta analyyseihin pyrittiin tasoittamaan. 
Neliöjuurimuunnosta voidaan pitää hyvänä kompromissina aineistoni kannalta, sillä se 





PERMANOVA eli permutaatio-ANOVA (permutational analysis of variance) on testi, 
jonka avulla voidaan samanaikaisesti tutkia yhden tai useamman tekijän vaikutusta joko 
yhteen tai useampaan muuttujaan (Anderson 2005). PERMANOVA suoritettiin Primer-E -
tilasto-ohjelmalla (Primer-E v.6, Clarke & Gorley 2006). Permutaatio-ANOVA on 
varianssianalyysin muoto. Varianssianalyysiä käytetään ryhmien keskinäiseen vertailuun, ja 
se perustuu ryhmien keskilukuihin. Varianssianalyysissä ryhmien sisäistä varianssia 
verrataan ryhmien väliseen varianssiin, jonka perusteella voidaan selvittää, selittyykö 
aineistossa esiintyvä vaihtelu ryhmityksen perusteella. Tässä tutkielmassa pisteiden ryhmitys 
perustuu siis ikäluokkaan, eli metsälohkoon, jolla seurantapiste sijaitsee. PERMANOVA:n 
toimintaperiaate perustuu permutaatioihin, eli matemaattiseen menetelmään, jossa testattavia 
arvoja järjestellään kokeellisesti uudestaan suhteessa toisiinsa. Permutaatiotesteissä 
tutkimusaineistoa sekoitetaan tai järjestellään uudelleen sen selvittämiseksi, miten 
harvinainen havaittu tulos on. Tyypillisessä tapauksessa testataan hypoteesia, jonka mukaan 
kaksi tai useampi näytettä kuuluvat samaan populaatioon. 
Yksi PERMANOVA:n eduista muihin varianssianalyysin muotoihin ekologisessa 
viitekehyksessä on se, ettei sen lähtöoletuksiin kuulu aineiston normaalisuus. 
PERMANOVA:n taustaoletuksena sen sijaan on se, että toden nollahypoteesin vallitessa 
havainnot ovat keskenään verrannollisia eli vapaasti vaihdettavissa toisiinsa. Aineiston ei 
oleteta olevan normaalijakautunut, eikä alkuperäisten havaintojen jakaumista muutenkaan 
tehdä olettamuksia.  Kuitenkin vaatimus havaintojen riippumattomuudesta on oleellinen, sillä 
jos havainnot ovat korreloituneet keskenään tilallisesti tai ajallisesti, permutaatiot tietenkin 
rikkovat nämä yhteydet ja siten aineiston sisäiset rakenteet.  
Menetelmää voidaan soveltaa mihin tahansa etäisyysmittoihin perustuviin aineistoihin. 
Menetelmä sopii erinomaisesti yhteisöanalyyseihin varsinkin tapauksissa, jossa on tarkoitus 
tarkastella yhteisöjen eroja suoralla keskinäisellä vertailulla. PERMANOVA soveltuu hyvin 
myös aineistoihin, jossa esiintyy arvoina paljon nollia (Anderson 2005) (esimerkiksi ”ei 
havaintoa”, kuten tässä tutkimuksessa). Lajien esiintyminen habitaateissa onkin usein 
laikuittaista ja epätasaista (Anderson 2001). PERMANOVA-menetelmää on käytetty 
aiemmin mm. omaa tutkimusaineistoani vastaavaa perhosaineistoa tutkittaessa, myöskin 
Mainaron alueen uudelleenmetsityslohkoilla (Nyafwono et al. 2014). Tutkimuksessani sekä 
permutaatiokokeet että epämetrinen moniulotteinen skaalaus tehtiin Primer-E:ssä luodun 
samankaltaisuusmatriisin pohjalta. Permutaatioita tehtiin 999. Selittävänä muuttujana oli 





Testasin myös regressiotestillä sitä, löytyykö aineistosta ikään perustuvaa gradienttia 
yhteisöjen koostumuksessa, eli onko havaittu muutos suuntaavaa. Tässä tutkimuksessa 
regressiotestaus suoritetaan Primer-E 6.0:n DistLM –protokollalla (Anderson et al. 2008). 
DistLM (Distance-based linear model) on menetelmä, joka etsii samankaltaisuusmatriisin 
perusteella datapilven yhteyttä yhteen tai useampaan jatkuvaan ympäristömuuttujaan. Tämän 
tutkimuksen tapauksessa muuttujana toimii siis metsäalueen ikä. DistLM testaa 
nollahypoteesia, jonka mukaan datapistepilven ryhmityksellä ja testatulla muuttujalla ei ole 
keskinäistä syy-yhteyttä. Testi perustuu PERMANOVAN tapaan etäisyysmatriisiin ja sen 




Tutkimuksen laskennoissa yhdeksältä metsälohkolta havaittiin kaiken kaikkiaan 2169 
lintuyksilöä, jotka edustavat 117 lajia. Lajeista kaikki yhtä lukuun ottamatta on 
Kansainvälisen luonnonsuojeluliiton IUCN:n toimesta määritelty elinvoimaisiksi, eli 
nykytiedon mukaan näiden lajien kannat ovat tällä hetkellä vakaita. Yksi havaituista lajeista, 
Keski-Afrikalle endeeminen harmaapapukaija (Psittacus erithacus), on määritelty 
vaarantuneeksi lajin elinympäristön tuhoutumisen ja lemmikkikaupan vuoksi. Runsain 
kaikista havaituista lajeista oli pikkubulbuli (Andropadus virens), jota havaittiin yhteensä 233 
yksilöä. Useiden lajien havaintomäärä jäi yhteen yksilöön. Muutamaa lajia, joita havaittiin 
useampia yksilöitä, löytyi vain yhdeltä pistelaskuasemalta. Lajimäärän keskiarvo kaikilla 
metsälohkoilla oli 50,9 ja yksilömäärän keskiarvo 243. Lista kaikista laskennoissa havaituista 
lajeista, niiden uhanalaisluokituksesta ja niiden yksilömääristä on tutkielmani lopussa 
liitteenä 1. 
Havaittujen lajien kokonaismäärä oli korkein metsälohkolla AC1, joka on siis 
istutusikäluokista vanhin. Lohkolta havaittiin 58 lintulajia. AC1 –lohkon kasvillisuus oli 
havainnointihetkellä noin 16-vuotiasta. Seuraavaksi eniten lajeja löytyi lohkoilta AC2 ja 
AC4, kummaltakin 56 kappaletta. Nuorimmilta istutusikäluokilta ja primaarimetsälohkoilta 
lajeja havaittiin hieman vähemmän, lajisummat vaihtelivat näillä lohkoilla 40 ja 52 välillä. 
 
3.1 Yhteisöjen erojen visualisointi 
 
Neliöjuurimuunnoksella käsitellystä tutkimusaineistosta tehdystä, kaksiulotteisesta NMDS-





tutkimusalueiden datapisteiden välillä on päällekkäisyyttä ja hajontaa. Alueet ovat kuitenkin 
jokseenkin selkeästi ryhmittyneet ikänsä mukaan – primaarimetsäalueiden datapisteistä 
valtaosa on painottunut kuvaajan oikeaan reunaan, kun taas nuorimmat 
istutusmetsämetsäalueet ovat pääasiassa ryhmittyneet kuvaajan keskeltä sen vasempaan 
reunaan.   
Tutkimusaineiston muuntamisella ei havaittu suurta vaikutusta kuvaajan esitykseen. 
Neliöjuurimuunnoksen lisäksi testatut datamuunnokset ”Läsnäolo/poissaolo” (joka ottaa 
huomioon vain lajikoostumuksen) sekä muuntamaton aineisto (joka painottaa runsaita lajeja) 
eivät kuvaajassa dramaattisesti muuttaneet datapisteiden ryhmitystä toisiinsa nähden.  
 
 
Kuva 2. Metsälohkojen lintuyhteisöjen samankaltaisuuden taso NMDS:n kaksiulotteisena 
kuvaajana. Pisteet esittävät yksittäisten pistelaskentojen tuloksia suhteessa toisiinsa. 
Stressi = 0.23. 
 
Testin antamia tuloksia tulkittaessa on huomattava, että kaksiulotteisen NMDS-kuvaajan 
stressiarvo on suositeltuihin raja-arvoihin nähden suuri, 0,23. Stressiarvon noustessa 0,2 ja 
0,3 välille tulee kuvaajan vastaavuuteen alkuperäiseen dataan suhtautua kriittisesti, etenkin 
jos stressiarvo kasvaa selkeästi useampiulotteisista kuvaajista (Clarke & Warwick 2001). 





kuvaajasta, jonka stressiarvo on 0,18. Alle 0,2:n stressiarvot ovat edelleen käyttökelpoisia 
tapauksesta riippuen sillä ehdolla, ettei kuvaajan yksityiskohdille anneta liiaksi painoarvoa 
(Clarke & Warwick 2001). Suurehko stressiarvo saattaa tarkoittaa tutkielmani tapauksessa 
kuitenkin sitä, etteivät NMDS-kuvaajat välttämättä kuvaa alkuperäisen tutkimusaineiston 
jakaumaa tarkasti, minkä vuoksi yksin ylläolevaan kuvaajaan nojaten ei tule vetää pitkälle 
meneviä johtopäätöksiä yhteisöjen eroista.  
Pistelaskuaineiston tuloksia voidaan typistää havainnollisemmaksi kuvaajaksi tutkimalla 
metsälohkojen datapistepilvien painopisteitä. Painopistekuvaajassa kunkin metsälohkon 
havaintoaineisto pelkistetään yhteen pisteeseen, aineiston geometriseen keskipisteeseen 
NMDS:n kuvaamana. Tällöin huomio kiinnitetään yksityiskohtien sijaan laajempiin 
tutkimusaineistossa esiintyviin trendeihin, jolloin yksittäisten pistelaskentojen painoarvo 
datan tulkinnassa pienenee.  
 Metsälohkojen datapisteryhmittymien painopisteet asettuvat kuvaajassa (kuva 3) 
ikäjärjestykseen, joskin kahden nuorimman ikäluokan (AC5 ja AC6) painopisteet ovat 
kaksiulotteisessa kuvaajassa lähes päällekkäin. Nuorin ikäluokka AC6 sijoittuu kuitenkin 
kuvaajassa hieman lähemmäs äärireunaa. Painopisteet siis viittaavat hypoteesin mukaisen 
gradientin olemassaoloon lintuyhteisöjen koostumuksessa. Myös stressiarvo pienenee 
painopistekuvaajassa selkeästi ollen 0,01. Painopistekuvaajan tulkintaan eivät siis päde 
korkean stressiarvon luomat tulkintarajoitukset, toisin kuin ylempänä esitettyyn NMDS-























Kuva 3. Metsälohkojen lintuyhteisöjen yhteisöjen samankaltaisuuden taso NMDS:n 
esittämänä. Painopisteet ovat yksittäisen metsälohkon havaintoaineiston geometrisiä 
keskipisteitä. Stressi = 0,01.  
 
Primaarimetsälohko MIF1 erottuu kuvaajassa selkeästi kaikista muista metsälohkoista. 
MIF1 -lohkon painopiste sijoittuu ainoana vahvasti kuvaajan alareunaan, muut painopisteet 
asettuvat lähes lineaarisesti kuvaajan yläreunaan. Pistelaskuja suoritettiin alueen kokoon 
liittyvien rajoitusten vuoksi lohkolla 11, kun muissa lohkoissa määrä nousi 
kahteenkymmeneen. On mahdollista, että MIF1:n lintuyhteisöstä puuttuu muissa 
primaarilohkoissa tavattuja lajeja alueen pienemmän koon vuoksi. Metsälohkolla tavattujen 
yksilöiden määrä jäi muita lohkoja pienemmäksi, mutta tässä tutkimuksessa käytetyt 
tilastolliset menetelmät ottavat eron huomioon. Havaittuja lajeja MIF1 -lohkolta kertyi 40 ja 
yksilöitä yhteensä 143.  
 
3.2 Permutaatioanalyysi  
 
Eri-ikäiset metsälohkot poikkesivat toisistaan lintuyhteisöjen rakenteen perusteella 
(Permanova; pseudo-F = 7,63, P = 0,001). PERMANOVA:n tulosten perusteella voidaan 
sanoa tutkimukseen valikoituneiden alueiden lintuyhteisöjen eroavan toisistaan tilastollisesti 





osuudeksi metsälohkojen lintuyhteisöjen koostumuksesta jää 36,55 %. PERMANOVA:ssa 
käytetty ryhmittelyperuste selittää siis lintuyhteisöjen välisiä eroja jokseenkin hyvin.  
Parittainen PERMANOVA etsii eroja metsälohkoista yksittäisten metsälohkojen tulosten 
parivertailulla (Clarke & Gorley 2006). Tulosten mukaan useimmat metsälohkot eroavat 
toisistaan tilastollisesti merkitsevällä tasolla. Poikkeuksen tästä muodostavat ikägradientilla 
peräkkäin olevat ikäluokat. Esimerkkinä metsälohko AC1 (ikäluokista vanhin) eroaa testin 
perusteella kaikista muista ikäluokista (p < 0,01) paitsi ikäluokasta AC2, joka on 
istutusikäluokista tätä lähinnä. Poikkeuksena tälle säännölle istutusikäluokalle AC4 ei testin 
mukaan löydy merkitsevää eroa kahteen nuorimpaan ikäluokkaan AC5 ja AC6 (p > 0,3 
molemmissa parivertailuissa), mutta eroa löytyy lohkoon AC3 (p = 0,005). Nuorimpien 
lohkojen yhteisökoostumuksessa ei löydy tilastollisesti merkitsevää eroa (p = 0,406). Myös 
NMDS-kuvaajassa kahden nuorimman istutusikäluokan datapisteiden sentroidit sijoittuvat 
lähes päällekkäin, mikä viittaisi alueiden lintuyhteisöjen välillä olevien eroavaisuuksien 
vähäisyyteen. Poikkeuksesta huolimatta tulosten voidaan katsoa antavan lisätukea 
olettamukselle ikään perustuvan gradientin olemassaolosta tutkimuslohkoilla. 
Parivertailua MIF2-MIF3 lukuun ottamatta kaikki kolme primaarista metsäaluetta erosivat 
sekä toisistaan että jokaisesta istutusikäluokasta tilastollisesti erittäin merkitsevällä tasolla (p 
< 0,001). Yllämainittujen primaarimetsien välillä ero oli hieman pienempi, vaikkakin 
edelleen tilastollisesti merkitsevä (p = 0,007). Bray-Curtis -indeksiin perustuvat, 





Taulukko 2: Keskimääräinen samankaltaisuus primaaristen ja istutusmetsälohkojen 








     
Primaarimetsä       AC1 AC2 AC3 AC4 AC5 AC6 
MIF1 24,4 % 23,6 % 23,2 % 22,6 % 20,9 % 19,9 % 
MIF2 30, 1 % 26,8 % 24,6 % 20,1 % 18,1 % 17,9 % 







DistLM-regressiotestin tulosten mukaan kasvillisuuden iällä on tilastollisesti merkitsevä 
(Pseudo-F = 30,65, p = 0,001) vaikutus tutkimuslohkojen lintuyhteisöjen koostumukseen (R
2 
= 0,15). Tämän regressiotestin antama, pieni p:n arvo merkitsee sitä, että NMDS:n 
painopistekuvaajassa näkyvä gradientti on todellinen. Kasvillisuuden iän selitysosuudeksi 
itsenäisenä muuttujana jää testin mukaan siis noin 15 %, minkä voidaan katsoa olevan 
merkittävä osatekijä lintuyhteisön koostumuksen määräytymisessä. Suurin osa yhteisöjen 
koostumuseroista selittyy kuitenkin jäännösmuuntelulla. Yhteisöjen koostumuksessa tapahtuu 
metsäalueen iän synnyttämää, suuntaavaa muutosta, vaikkakaan ikä ei yksinään selitä 
suurinta osaa yhteisöjen välisestä vaihtelusta.  
 
4 TULOSTEN TARKASTELUA 
 
4.1 Tutkimuslohkojen lintuyhteisöjen erot 
 
Tutkimukseni istutusmetsälohkojen lintuyhteisöt näyttäisivät kehittyvän sukkessiopoluillaan 
kohti alueen primaaristen metsien yhteisöjä (kuva 3, taulukko 2). Vaikka prosessin 
nopeudesta ei voida tulosten perusteella sanoa mitään varmaa, niin eron suuruus kertoo 
jotakin. Vanhin ikäluokista, 16-vuotiasta metsää sisältävä tutkimuslohko, on lintuyhteisönsä 
puolesta jo selkeästi lähempänä testattujen primaarimetsien yhteisöjä kuin nuoremmat 
ikäluokat (kuva 3). Keskimääräiset prosentuaaliset erot primaaristen metsien ja 
istutuslohkojen tutkimuspisteiden välillä vaihtelivat parillisen PERMANOVA:n tulosten 
mukaan 17,9 % ja 32,7 % välimaastossa (taulukko 2). Vanhimman ikäluokan AC1 32,7 % 
vastaavuus primaarimetsään MIF3 osoittaa lohkon lintuyhteisön olevan istutusluokista 
lähimpänä primaarimetsien lajikoostumusta. Nuoremmat ikäluokat ovat yhteisöjensä puolesta 
kauempana primaaristen metsäalueiden koostumusta.   
Tulosteni perusteella vanhempien istutusluokkien voidaan sanoa olevan lintuyhteisöiltään 
jo lähempänä primaarimetsille tyypillistä koostumusta kuin nuorimpia istutusluokkia. 
Istutuslohkoista lähimpänä primaarimetsän yhteisökoostumusta on testin mukaan siis vanhin 
ikäluokista, kuustitoista vuotista puustoa sisältävä AC1. Lohkon ero MIF1:een on suurempi 
kuin primaaristen lohkojen MIF2 ja MIF3 keskinäinen ero (samankaltaisuus 36 %), mutta 





yhteisön eroa MIF3:een voidaan kuitenkin pitää pienenä verrattuna saman metsälohkon eroon 
nuorimpaan ikäluokkaan AC6.  
 
4.2 Yhteisöjen koostumusgradientti  
 
DistLM:n tulosten perusteella tutkimuslohkoilla esiintyvä muutos on suuntaavaa, ja 
metsäalueet muodostavat lintuyhteisöjensä puolesta ikään perustuvan koostumusgradientin. 
Gradientin olemassaoloon viittaavat myös NMDS-kuvaajat sekä parittaisen PERMANOVAN 
tulokset. Tutkimushypoteesi lintuyhteisöjen koostumusgradientista saa siis tutkimuksessa 
hyödynnettyjen testien perusteella tukea. Gradientti ei ole niin voimakas tai selkeä, että  se 
ilmenisi iältään peräkkäisiä istutuslohkoja tarkasteltaessa. Kuitenkin gradientti on niin vahva, 
että kun yksittäisen ikäluokan vertailukohdaksi otetaan ikägradientilla kauempana sijaitseva 
lohko, tilastollisesti merkitsevä ero useimmiten löytyy. Istutetun kasvillisuuden ikää 
(taulukko 1.) tarkastelemalla huomataan, että muutos havaitaan tilastollisesti siinä vaiheessa, 
kun lohkojen kasvillisuuden ikäero on viitisen vuotta. 
Gradientti ei ole havaittujen poikkeuksien vuoksi selkeän lineaarinen. Tämä johtuu lähinnä 
kahden nuorimman istutusmetsälohkon (AC6 ja AC5) NMDS-kuvaajassa ilmenevässä 
päällekkäisyydessä ja lohkon AC4 poikkeamisessa gradientin trendistä parittaisessa 
PERMANOVA:ssa. Nuorimpien istutusluokkien lintuyhteisöt ovat tutkimusaineiston 
perusteella hyvin samankaltaiset. Permutaatiotestien perusteella saadut lohkojen datapisteiden 
sentroidit eli painopisteet sijoittuvat lähes päällekkäin kaksiulotteisessa kuvaajassa. 
Kolmiulotteisessa kuvaajassa päällekkäisyys on vielä selkeämpää. Ero näiden kahden lohkon 
lintuyhteisöjen välillä on aineiston perusteella pienempi kuin minkään muun kahden lohkon 
välillä. Lohkon AC6 kasvillisuus oli havainnointihetkellä noin 3-vuotiasta, lohkolla AC5 taas 
5-vuotiasta.  
Nuorimpien kasvatusikäluokkien lintuyhteisöjen samankaltaisuudelle voi olla monta 
selitystä. Ensinnäkin metsittymisen, eli metsäekosysteemille ominaisten sukkessiokehitysten,  
käynnistymisen onnistumisessa saattaa olla eroja. Ympäristövaste, johon linnut reagoivat, ei 
ole suoranaisesti niiden elinympäristön ikä, vaan iän mukana ympäristöön syntyvät 
rakenteelliset komponentit ja sukkession myötä kehittyneet lajiyhteisöt (Tews et al. 2004, 
Lindenmeyer et al. 2009). Ympäristön sukkessionaalisen statuksen määräävät alueen 
kasvuston rakenteelliset piirteet, ei suoranaisesti kasvillisuuden tai metsäalueen ikä (Chazdon 
et al. 2007). Puiden kasvu ja rakennepiirteiden kehittyminen ei ole lineaarista eikä täysin 





(Chazdon et al. 2007). Tämän vuoksi on mahdollista, että eri-ikäiset istutusmetsäyhteisöt ovat 
sukkessiokehityksessään samassa vaiheessa, toisin sanoen sukkessionaalisesti ”saman 
ikäisiä”, jolloin alueiden lintuyhteisöjen välillä ei suurta, yksin ikään perustuvaa eroa, 
olettaisikaan löytyvän.  
Sukkession epäsäännönmukaisuuden vuoksi ei ole syytäkään säännönmukaisesti odottaa 
lineaarisesti kertyvää suhdetta metsäalueen iän ja sen lintuyhteisön välillä. Vaikka 
ekosysteemin rakennetekijöiden kehitys on todettu deterministisemmäksi kuin niiden 
lajikoostumuksen, on rakennekomponenttien kehittymisessäkin sattuman luomaa variaatiota. 
Metsittymisen käynnistyessä huonosti esimerkiksi suuria puita tai lahopuuta ei alueelle 
synny. Tällaiset rakennepiirteet ovat monen eläinlajin kannalta avainkomponentin asemassa 
(Mladenoff et al. 1993, Tews et al. 2004), ja näiden rakenteiden puute hidastaa 
eläinyhteisöjen muuttumista, eli sukkessiotahtia.  
Metsälohkojen kasvilajisukkession alkuvaiheita tai lähtökohtia voidaan pitää 
tutkimuskohteitteni osalta hyvin samankaltaisina.  Alkuvaiheiden eroavaisuuksien voidaan 
katsoa pääosin johtuvan topografisista, edafisista ja korkeuteen liittyvistä alueellisista 
erityispiirteistä.  
 
4.3 Sekundaaristen metsäalueiden lintuyhteisöjen kehittyminen 
 
Kibalen alueen istutusmetsälohkot sijaitsevat runsaasti vanhaa metsää sisältävässä 
maisemamatriisissa, sillä peräti 60 % kansallispuiston metsäalueesta on primaarista 
(Nyafwono et al. 2014, Struhsaker 1997). Primaarisen metsän runsaus ja läheisyys 
sekundaarilohkoihin nähden voi tämän tutkimuksen kaltaisessa tilanteessa nopeuttaa 
yhteisöjen palautumista, sillä vanhan metsän lintulajit voivat nopeasti ja esteettä levittäytyä 
uudelleenmetsitysalueille (Blake & Loiselle 2001, Burivalova et al. 2014). 
Uudelleenmetsityslohkoilla vierailevat primaarimetsän yksilöt ovat myös voineet hämärtää 
sekundaarimetsissä suoritettujen pistelaskentojen tuloksia aiheuttamalla vanhan metsän lajien 
yliedustusta sekundaarisessa metsässä suoritetuissa pistelaskennoissa (Blake & Loiselle 
2001). Ylilentävien lintujen merkitsemättä jättämisellä tätä virhelähdettä pyrittiin 
laskennoissa minimoimaan.  
Habitaattifragmentin koko vaikuttaa suoraan esimerkiksi reunavaikutuksen alaisen alueen 
osuuden suuruuteen (Ries et al. 2004), ja saattaa etenkin pienien fragmenttien osalta vaikuttaa 
vahvasti lajikoostumukseen. Tutkimukseni metsälohkot ovat kuitenkin melko laajoja (koot 





osuutta lohkojen kokonaispinta-alasta. Reunavaikutuksen on havaittu ulottuvan 10-70 metriä 
metsänreunasta kohti habitaattifragmentin sisäosia (Dupuch & Fortin 2013). Otantapisteet 
sijoittuivat tässä tutkimuksessa metsälohkojen sisäosiin, joten reunavaikutuksella ei ole syytä 
olettaa olevan suurta vaikutusta yhteisöjen välillä havaittuihin eroihin. Tästä huolimatta 
jotkin eläinlajit vaativat habitaatikseen suuria yhtenäisiä alueita, joten voi olla mahdollista, 
että etenkin pienimmiltä lohkoilta tällaisia fragmentaatioherkkiä lajeja puuttuu. 
Metsän rakenteellisten tekijöiden ohella sekundaarisen metsäalueen lajistoon vaikuttaa 
vahvasti se elinympäristömatriisi, jossa metsäalue sijaitsee. Maisematasolla ekosysteemit 
voidaan jakaa yksittäisten eliölajien kannalta vaihtelevan kokoisiin elinympäristölaikkuihin 
(habitaatti), sekä habitaattia ympäröiviin, elinympäristöksi kelpaamattomien alueiden 
muodostamaan verkostoon eli matriisiin (Gascon et al. 1999). Habitaatista puhuttaessa 
viitataan useasti myös tietyntyyppiseen vallitsevaan kasvillisuustyyppiin, kuten metsään tai 
savanniin, jolloin matriisilla tarkoitetaan alueita, jotka eroavat rakenteeltaan tästä 
dominoivasta kasvillisuudesta (Tews et al. 2004). Matriisia on määritelmien yksityiskohdista 
huolimatta se alue, joka erottaa esimerkiksi metsäfragmentit toisistaan.  
Habitaatin ulkopuolinen matriisi ei tyypillisesti muodosta täydellistä estettä eläinten 
liikehdinnälle ja leviämiselle, vaan toimii eräänlaisena valikoivana suodattimena, haitaten 
joidenkin lajien liikehdintää enemmän kuin toisten (Gascon et al. 1999, Lindenmeyer et al. 
2009). Se, millaisia elinympäristöjä tai kasviyhteisöjä tarkasteltava alue maisematasolla 
sisältää, vaikuttaa vahvasti siihen, mitkä lajit pystyvät levittäytymään alueella sijaitsevaan 
habitaattiin. Matriisi vaikuttaa myös lajien leviämisnopeuteen (Gascon et al. 1999, Sodhi et 
al. 2004, Tews et al. 2004, Chazdon et al. 2009, Franklin & Lindenmeyer 2009). 
Metsälohkon sisäiset rakennepiirteet taas sanelevat sen, pystyvätkö alueelle leviävät 
lintuyksilöt vakiintumaan osaksi lohkon lintuyhteisöä (Mladenoff et al. 1993, Tews et al. 
2004). 
Metsäalueen kasvillisuuden ikä näyttää olevan tärkeä selittävä muuttuja alueen 
lintuyhteisöjen kehityksessä. Kuitenkaan ikä ei tämän tutkimuksen perusteella selitä suurinta 
osaa eri-ikäisten metsäalueiden yhteisöjen koostumuseroista. Oman aineistoni perusteella 
voidaan vain spekuloida muita yhteisökehitykseen vaikuttavia muuttujia, mutta muuhun 
ekologiseen tietämykseen nojaten tärkeimpiin selittäviin tekijöihin lukeutunevat 
tutkimuslohkoja ympäröivien alueiden luonne, tarkasteltavan metsälohkon mikroilmastolliset 
ja edafiset olosuhteet, alueen korkeus merenpinnasta, sekä osittain sattumaan perustuvat 
metapopulaatiodynaamiset tekijät, kuten levittäytymis- ja sukupuuttotapahtumat (mm. Smith 





4.4 Lintujen rooli metsäsukkessiossa ja gradientin muodostumisessa 
 
Kasviyhteisöt vaikuttavat vahvasti ylläpitämiensä eläinyhteisöjen muodostumiseen ja 
koostumukseen (Tews et al. 2004). Kyseessä on kuitenkin molemminpuolinen 
vuorovaikutussuhde. Linnut voivat vaikuttaa metsäalueen kasviyhteisön kehittymiseen useilla 
tavoilla. Linnut toimivat paitsi siementen levittäjinä (Holl et al. 2000, Chapman et al. 1999), 
myös siemeniä ja taimia hävittävien eläinten petoina (Van Bael et al. 2008). Jotkin mettä 
ravinnokseen käyttävät linnut voivat myös hoitaa pölytysfunktioita (Bava 1990). 
Tutkimuslohkojeni kaltaisilla metsänistutusalueilla puiden siementen saatavuus voi 
rajoittaa kasviyhteisöjen sukkessionopeutta (Holl et al. 2000, Wijdeken & Kuzee 2000). 
Siementen saatavuus riippuu vahvasti muun muassa ekosysteemin kasvilajien 
siemenenlevitysstrategiasta (Chapman et al. 1999) ja alueen puuston peittävyydestä (Holl et 
al. 2000). Afrotropiikissa valtaosa puista tuottaa painavia siemeniä (Chapman et al. 1999), ja 
siemenet leviävät joko painovoiman (engl. barochory) tai eläinten (engl. zoochory) 
välityksellä. Eläimistä linnut ovat merkittäviä siementen levittäjiä. Painavat siemenet 
kykenevät leviämään vain lyhyen matkan, etenkin jos siemeniä levittävät eläinlajit ovat 
alueelta hävinneet (Holl et al. 2000). Metsäiset ja puuttomat ympäristöt eroavat suuresti siinä, 
kuinka paljon puiden siemeniä niiden maaperään päätyy (Wijdeken & Kuzee 2000). 
Istutuslohkoilla, joiden lähellä runsaan biodiversiteetin vanhaa metsää tai vanhoja 
puuyksilöitä on enemmän, on niiden maaperään saapuvien kasviyksilöiden määrän ja 
lajikirjon puolesta potentiaalia kehittyä nopeammin kuin lohkoilla, jotka sijaitsevat 
puuttomilla alueilla tai sekundaarimetsien ympäröimänä (Chazdon et al. 2007). Myös 
siemenpredaatio on havaittu korkeammaksi avoimilla kuin metsäisillä alueilla (Wijdeken & 
Kuzee 2000). Tästä johtuen tarkasteltavan istutusalueen kasvillisuuden kehitys riippunee 
alkuperäisten istutusten jälkeen melko vahvasti alueen välittömässä ympäristössä sijaitsevilta 
metsäalueilta leviävistä kasviyksilöistä ja niiden selviytymisestä (Chazdon et al. 2007). Tämä 
vaikutus korostuu tutkimusalueillani, koska trooppisille puulajeille ominainen siementen 
lyhytikäisyys (Holl et al. 2000) ja tutkimuslohkojen maankäyttöhistoria aiheuttavat sen, että 
metsälajien siemenpankki on istutuslohkoilla oletettavasti jokseenkin köyhä (Chapman & 
Chapman 1999).  
Linnut vaikuttavat sekä siementen leviämiseen että siemenpredaation vähenemiseen 
pyydystämällä siemeniä ja taimia hävittäviä eläimiä. Ympäröivien alueiden lintuyksilöt 
vierailevat tarkasteltavalla metsälohkolla tyydyttämässä resurssitarpeitaan (Ries et al. 2004). 





ympäröiminä ne sijaitsevat, on myös niihin vaikuttavien lintuyhteisöjen kirjo suuri. Erilaiset 
lintuyhteisöt vaikuttanevat eri tavoilla ja vaihtelevalla intensiteetillä erilaisissa 
habitaattimatriiseisssa sijaitseviin istutuslohkoihin. Linnut aiheuttavat osaltaan siementen 
vaihtelevaa saatavuutta ja itämismenestystä (Holl et al. 2000). Tämä on voinut vaikuttaa 
kasviyhteisöjen eriävään kehittymiseen tutkimuslohkojeni osalta, joko vahvistaen tai 
häivyttäen kasvillisuuden iän vaikutusta. Joka tapauksessa kasviyhteisöjen sukkession 
vaihteleva nopeus heijastuu suoraan lintuyhteisöjen sukkessiotahtiin ja sitä kautta niiden 
koostumusgradientin muodostumiseen. Tällä lailla alueelliset kasvi- ja lintuyhteisöt ovat 
takaisinkytkentäsuhteessa toisiinsa. 
 
4.5 Ekosysteemin ennallistamisen onnistuminen 
 
Metsänistutusten tausta-ajatuksena on hiilensidonnan lisäksi Kibalen kansallispuistossa ollut 
alkuperäisen sademetsäluonnon ennallistaminen, siis eliöyhteisöjen palauttaminen hakkuita 
edeltävään tilaan. Kibaleen alueella aiemmin suoritetuissa tutkimuksissa hakkuiden on 
havaittu vaikuttavan lintuyhteisöihin pitkään.  Dranzoan (1998) tutkimuksessa Kibalen 
hakattujen alueiden lintuyhteisöt erosivat vanhojen metsäalueiden yhteisöistä vielä 23 vuotta 
hakkuiden jälkeen. Tuoreemmassa tutkimuksessa eroa yhteisöjen välillä löytyi vielä 40 
vuoden jälkeen (Latja 2012). Tämä tarkoittaa sitä, että näiden hakkuiden jälkeisten 
vuosikymmenten aikana häiriintyneiden alueiden lintuyhteisöt eivät olleet palautuneet 
hakkuita edeltävään tilaan.  
Kaikkien tutkimukseeni valikoituneiden primaaristen metsäalueiden lintuyhteisöt olivat 
koostumukseltaan erilaisia, eli niiden lintuyhteisöt erosivat tilastollisesti erittäin merkitsevästi 
toisistaan. Osittain tämänkin vuoksi on haastavaa arvioida, mikä osuus tässä tutkimuksessa 
yhteisöjen välillä havaituista eroista johtuu uudelleenmetsitysalueiden puuston 
sekundaarisesta luonteesta, ja mikä taas olisi selitettävissä normaalilla primaarimetsien 
yhteisöjen vaihtelulla. Primaaristen metsäalueiden eliöyhteisöjen heterogeenisyys on 
tyypillisestikin suurta korkean biodiversiteetin alueilla, kuten trooppisessa sademetsässä 
(Walker et al. 2010). Tästä johtuen alueen metsäalueiden elpymisestä keskusteltaessa on 
pidettävä mielessä, että kattavaakaan kronosekvenssiä tarkasteltaessa ei ole mitään takeita 
siitä, että tutkitut istutuslohkot saavuttaisivat lintuyhteisöjensä puolesta koskaan kovinkaan 
suurta yhtenevyyttä minkään yksittäisen primaarimetsän lintuyhteisön kanssa. Ikään 
liittymättömät sukkessiotekijät saattaisivat johtaa kyseisen metsälohkon tapauksessa 





Käytännössä voidaankin ajatella, että jos ja kun tutkitun istutuslohkon yhteisön 
prosentuaalinen samankaltaisuus nousisi lähelle primaarimetsien MIF2 ja MIF3 välillä 
havaittua samankaltaisuutta, voitaisiin lintuyhteisöä pitää koostumuksensa puolesta 
primaariseen verrannollisena. Tällöin voitaisiin puhua puuston ikään katsomatta 
istutuslohkon lintuyhteisöstä vanhan metsän lintuyhteisönä. Tutkimukseni tapauksessa 
vanhimman istutusikäluokan etäisyys tähän tilanteeseen on vain 4 prosenttiyksikköä, mikä 
kertoo kronosekvenssin vanhimman osan samankaltaisuudesta primaarimetsien yhteisöihin. 
Tämän taas voidaan katsoa kielivän lintuyhteisöjen toipumisesta Kibalen 
uudelleenmetsistysalueilla.  
Kasvilajikoostumuksen osalta ei tutkielmani perusteella ennallistamisen onnistumiseen 
voida suoraan ottaa kantaa, koska en hyödynnä tutkimuksessani lohkojen kasvillisuudesta 
kerättyä aineistoa.  Elinympäristön rakenteelliset piirteet ovat kuitenkin lajikoostumusta 
tärkeämmässä asemassa eläinyhteisöjen koostumuksen määrittäjinä (Tews et al. 2004). 
Rakenteellisten piirteiden voidaan siis primaarimetsää kohti etenevien lintuyhteisöjen 
perusteella olevan palautumassa, siis kehittymässä primaarimetsille ominaisiksi. 
Metsänistutusten voidaan siis perustellusti arvella palauttaneen tutkimusalueille hakkuiden ja 
maanviljelytoiminnan mukana kadonneita rakennepiirteitä ja ekosysteemifunktioita. 
Tutkimustulokset siis antavat osaltaan lisätukea käsitykselle uudelleenmetsityksestä 
tehokkaana lajiyhteisöjen palauttajana häiriöiden jälkeen (Jansen 1997). 
 
4.6 Ennallistamisen mielekkyys suojelutavoitteena  
 
Ekosysteemien elpymisestä keskusteltaessa ja elpymistä arvioitaessa on huomattava, että 
laajamittaisia häiriötä seuraavat sukkessioprosessit eivät ole tyypillisesti lineaarisia tai 
ennalta-arvattavia (Chazdon et al. 2007). Sekundaarimetsien sukkessiokehityksiin vaikuttavat 
useat tekijät, joista monet ovat sattumanvaraisuudessaan ennalta-arvaamattomia ja 
epälineaarisia (Walker et al. 2010). Kasviyhteisöjen kehitys voi ilmasto- ja maaperäoloiltaan 
samankaltaisillakin alueilla erota suuresti riippuen esimerkiksi siitä, mitkä lajit pääsevät 
alueille levittäytymään. Kolonisointitapahtumien sattumanvaraisuus on suurinta trooppisissa 
sademetsissä ja muilla runsaan biodiversiteetin alueilla (Walker et al. 2010). Ajatus ennalta 
määritellystä, valmiista ja lopullisesta kliimaksiyhteisöstä, johon metsän sukkessiokehitys 
deterministisen vääjäämättä johtaa, on siis useimmissa tapauksissa harhaanjohtava ja 
liiallisen yksinkertaistettu. Raja sukkessionaalisten ja primaaristen kasviyhteisöjen välillä ei 





Yhteisöjen sukkessiopolkuja saattaisikin olla hedelmällisempää tarkastella lineaarisen 
häiriö-kliimaksidikotomian sijaan jatkuvina yhteisödynaamisina prosesseina, jossa lajisuhteet 
ovat jatkuvassa muutoksen tilassa (Chazdon et al. 2007, Clarke 1996).  
Lisäksi on huomattava, että toipumisen arviontiin käytettävät mittarit ja määritelmät 
vaikuttavat vahvasti käsitykseen ekosysteemin toipumisesta. Endeemisyyden asteeseen 
nojaavia mittareita käytettäessä elpyminen saattaa hyvinkin kestää vuosituhansia (Liebsch et 
al. 2008), mutta esimerkiksi rakennekomponenttien kannalta tarkasteltuna voidaan metsää 
pitää toipuneena (primaariseen metsään verrannollisena) jo huomattavasti varhaisemmassa 
vaiheessa (Myster & Malahy 2008). Toipumista voitaisiin tarkastella myös kiinnittämällä 
huomio generalisti- ja spesialistilajien suhteelliseen osuuteen lintuyhteisöjen koostumuksessa. 
Spesialistilajien suuri osuus yhteisön koostumuksesta on ominaista primaarimetsille 
(Burivalova et al. 2014), joten spesialistien suuri määrä viittaisi tarkasteltavan metsän 
yhteisön kehittyneen primaariseksi. 
Ennallistamisen voidaan siis myös tämän tutkimuksen perusteella katsoa olevan validi 
pyrkimys afrotrooppisessa sademetsässä. Toisaalta on huomattava, että koko 
ennallistamisekologista lähestymistapaa on kritisoitu muun muassa yllämainittujen, 
sukkessiopolkujen epälineaarisuuteen liittyvien kysymysten vuoksi. Restoraatioekologian 
viitekehyksen kritiikistä enemmän esimerkiksi Komosen & Halmeen (2014) artikkelissa 
lähteineen.  
 
4.7 Menetelmien arviointia 
 
Tutkimukseni havainnot suoritettiin kahden havainnoitsijan toimesta. Kaksi havainnoitsijaa 
kykenee mahdollisesti huomaamaan yksilöitä, jotka yhdeltä olisivat jääneet huomaamatta. 
Koska ihmisten kyky havaita lintuja vaihtelee yksilöittäin (Guay et al. 2013), on kahden 
havainnoitsijan käyttäminen tutkimuksessa potentiaalinen virheen lähde. Tutkimukseni osalta 
kahdesta havainnoitsijasta aiheutuva virhelähde jäänee kaikesta huolimatta pieneksi, sillä 
kaikki pistelaskennat suoritettiin kahden henkilön voimin havainnoitsijoiden ollessa samat 
kaikilla laskukerroilla. Havainnoinnin säännönmukaisuuden vuoksi virheen oletetaan 
jakautuvan tässä tutkimuksessa tasaisesti koko aineistoon. 
Yksi mahdollinen virheen lähde metsälintuaineistoja hyödyntävissä tutkimuksissa on 
kryptisten metsän pohjakerroksen spesialistilajien aliedustus havaintoaineistossa (Blake & 
Loiselle 2001). Trooppisessa metsässä pistelaskumetodi saattaa lintujen havaitsemisessa olla 





saattaa vähäisissä määrin tässä tutkimuksessa siis vääristää istutusmetsälohkojen vertailua  
näitä tiheämpiin primaarisiin metsäalueisiin. Pistelaskumetodilla kerätyissä 
havaintoaineistoissa saatetaan aliarvioida näiden ruokailukiltojen lajien yksilöiden todellinen 
määrä, ja tämä aliedustus saattaa olla vahvempaa vanhoissa metsissä suoritetuissa, 
aistihavaintoihin perustuvissa havainnoinneissa. Barlow et al. (2007a) havaintojen mukaan 
pistelaskuilla ja pyyntiverkoilla saadut lintuaineistot kuitenkin korreloivat hyvin toistensa 
kanssa, minkä vuoksi virheen oletetaan tässä tutkimuksessa olevan pieni. 
Istutusmetsälohkojen gradientin sisällä tämä virheen lähde on todennäköisesti pienempi, ja 
siksi havaintoaineisto saattaa kertoa istutuslohkojen yhteisöjen todellisista eroista 
selkeämmin kuin verrattaessa istutusmetsälohkoja AC1 – AC6 vanhoihin metsiin MIF1 – 
MIF3.  
Havainnointipisteiden sijoittamisella metsälohkojen sisäosiin pyrittiin varmistamaan 
todellista mahdollisimman tarkasti vastaavan kuvan saaminen kunkin lohkon lintuyhteisöstä. 
Pisteiden sijoittuminen toistensa läheisyyteen on saattanut kuitenkin johtaa joidenkin 
lintuyksilöiden tuplalaskentaan. Tuplalaskennat ovat voineet muodostaa virhelähteen 
havaintomateriaaliin. Laskentojen toistaminen samoilla pisteillä olisi voinut tarkentaa kuvaa 
yhteisöjen koostumuksesta. Kuitenkin laskujen toistoa tärkeämpää on laskentapisteiden suuri 
määrä, minkä ehdon voidaan katsoa tässä tutkimuksessa toteutuneen. 
Tutkimukseni voidaan tutkimusalueiden puolesta katsoa kärsivän pseudoreplikaatiosta 
(Hurlbert 1984), mikä tarkoittaa sitä, että tutkimuslohkot ovat maantieteellisesti  läheisesä 
yhteydessä toisiinsa. Tutkimusmetsäalueet sijaitsevat kaikki Kibalen alueella. Tästä johtuen 
siis vertailuja ei voitu tehdä muihin, kansallispuiston ulkopuolisiin alueisiin. Ekologian 
viitekehyksessä tämä tarkoittaa sitä, etteivät ne ole spatiaalisesti itsenäisiä (engl. spatially 
independent), ja täten niiden sisältämät yhteisötkin vaikuttavat toisiinsa. Samat 
sattumanvaraiset metapopulaatiotason tapahtumat ovat voineet vaikuttaa useampiin 
metsälohkoihin näiden sukkessiokehityksen aikana (Chazdon et al. 2007). Tämä 
samankaltaistaa osaltaan yhteisöjen eroja verrattuna tilanteeseen, jossa tutkimusalueet 
sijaitsisivat kaukana toisistaan (Chazdon et al. 2007). Alueiden sijoittuminen lähekkäin 
tarkoittaa kuitenkin myös sitä, että esimerkiksi juuri edafisten olosuhteiden ja muiden 
alueeseen sidottujen abioottisten erityispiirteiden voidaan olettaa olevan samankaltaisempia 
kuin toisistaan etäisempien (Chazdon et al. 2007). Edafinen heterogeenisyys lisääntyy alueen 
koon kasvaessa (Chazdon et al. 2007). Kun tutkimusalueet sijaitsevat lähellä toisiaan, 
muistuttavat alueiden maaperät todennäköisemmin toisiaan kuin toisistaan kauempana 





 Muiden ympäristöolojen ollessa samankaltaisia voi kasvillisuuden iän vaikutuksen 
erottaminen yhteisöissä olla helpompaa. Keskinäinen verrannollisuuden voidaan katsoa siten 
myös paranevan toistensa alueiden sijaitessa toistensa läheisyydessä. Havainnointipisteiden 
suuri määrä ja tutkimusalueiden suuri koko on joka tapauksessa eduksi tässäkin suhteessa.  
 
4.8 Kronosekvenssimetodin käyttö ja validiteetti 
 
Tutkimukseeni valikoituneet metsälohkot muodostavat aikasarjan eli kronosekvenssin. 
Kronosekvenssien käyttöön liittyy erottamattomasti olettamus ekologisesta sukkessiosta, joka 
on konvergentti sekvenssin muodostavien yhteisöjen välillä (Walker et al. 2010). 
Tutkimushypoteesini liittyy suoraan ikään, (”tutkimuslohkojen lintuyhteisöt muodostavat 
kasvillisuuden ikään perustuvan koostumusgradientin”) joten siihen sisältyy olettamus 
kronosekvenssin sukkessionaalisesta yhtenevyydestä. Jos olettamus tutkimusalueiden 
sukkessionaalisesta konvergenssista on väärä, tutkimuskohteiden kasvillisuuden iän vaikutus 
niiden lintuyhteisöihin pienenee ja hämärtyy. Tällöin ei tarkastellakaan saman 
sukkessiopolun eri vaiheita, vaan kokonaan omanlaistensa ekosysteemien yhteisöjen 
kehityskaaria. Iän sijaan yhteisöjen koostumuksessa havaittavien erojen selittäviksi tekijöiksi 
nousevat alueiden erilaisista sukkessiopoluista johtuvat lajistollis-rakenteelliset erityispiirteet. 
Kronosekvenssien laajaa käyttöä yhteisötutkimuksissa on kritisoitu 
tutkimuskirjallisuudessa (Walker et al. 2010, Chazdon et al. 2007). Kronosekvenssimetodiin 
liittyy huolimattomasti sovellettuna suuria riskejä. Suurimpana riskinä on tehdä olettamus 
yhteisöjen konvergenssista tapauksissa, jossa alueiden sukkessiokehitykset eroavatkin 
tosisistaan esimerkiksi abioottisten ympäristöolojen vuoksi. Edafiset (maaperään liittyvät) 
erityispiirteet, sademäärät ja valo-olosuhteet vaihtelevat eri tutkimuskohteiden välillä, mikä 
huonontaa alueiden keskinäistä verrannollisuutta varsinkin jos kohteet sijoittuvat laajalle 
alueelle (Chazdon et al. 2007).  
Ikägradientti- tai kronosekvenssitutkimuksia on kritisoitu myös siitä, että niissä 
tyypillisesti vertailukohtina käytetyt primaarimetsäalueet ovat joko heikentyneitä tai liian 
pieniä fragmentteja, eivätkä siksi anna todellista kuvaa luonnontilaisen primaarimetsän 
lajiyhteisöistä tai rakenteesta (Chazdon et al. 2007). Metsäalueiden kokoon ja topografiaan 
liittyvät tekijät vaikuttavat vahvasti niiden yhteisöjen kehitykseen, mikä tulee ottaa huomioon 
oikein toteutetussa aikasarjatutkimuksessa. Käytännössä tutkimuskohteet tulisi siis valita 
siten, ettei niiden koossa ole suurta vaihtelua. Kun tutkimuksen tarkoituksena on selvittää 





vääristyvät, jos tutkimuksessa käytetty primaarimetsäfragmentti onkin liian häiriintynyt tai 
pieni ylläpitämään vanhoille metsille ominaisia eliöyhteisöjä. Tällöin myös primaariseksi 
luokiteltu alue voi edustaa eliöyhteisönsä puolesta pikemminkin sekundaarista metsää. 
Tällaisessa tapauksessa on todennäköistä, että tutkittavien metsäyhteisöjen väliltä ei löydetä 
mittavia eroja. Tämä voi johtaa sellaiseen sekundaarimetsien suojeluarvon ylikorostumiseen, 
josta enemmän ylempänä kappaleessa 1.3.  
Tapauksissa, joissa tutkimusalueen primaarimetsän tuhonneen häiriön luonne ja ajoitus on 
hyvin dokumentoitu, muuttuu kronosekvenssilähestymistavan käyttö kuitenkin 
perustellummaksi. Tämä johtuu siitä, että häiriöön liittyvien yksityiskohtien tiedostaminen 
voi auttaa häiriötä seuraavien sukkessiokehitysten ennustettavuutta (Walker et al. 2010).  
Kibalen alueen maankäyttöhistoria on hyvin tunnettu, ja olen sitä käsitellyt kappaleessa 
2.1. Tutkimukseni kronosekvenssin muodostavat metsälohkot ovat maantieteellisesti lähellä 
toisiaan, sekä kooltaan ja maankäyttöhistorialtaan samankaltaisia. Samankaltaisuus parantaa 
tämän tutkimuksen kronosekvenssin sisäistä verrannollisuutta. Kronosekvenssien käyttö on 
suositeltavaa sukkessiokehityksen alkuvaiheissa suuren häiriön jälkeen, kun kolonisoivia 
lajeja tai vakiintumaan päässeitä lajeja on vähän (Walker et al. 2010). Tutkielmani 
tutkimusalueilla häiriö oli todellakin suuri, ja lisäksi jokaisella metsäalueella toisiinsa 
verrannollinen. Tämän lisäksi ensimmäiset kasvilajien yksilöt istutettiin alueille, mikä 
pienentää alkuvuosien puulajeihin liittyvää sukkessionaalista varianssia. Metsittyminen on 
kuitenkin edennyt lohkoilla alkuperäiseen istutusten jälkeen luontaisia reittejä, joten eri 
lohkojen yhteisöjen kasvilajikoostumuksessa on varmasti myös luontaisten 
yhteisödynaamisten prosessien tuloksena syntyneitä eroavaisuuksia (Chazdon et al. 2007).  
Kronosekvenssitutkimuksissa on havaittu selkeä konvergenssi eliöyhteisöjen lajirikkauden 
ja kasvillisuuden peittävyyden kehittymisen osalta (Walker et al. 1999, Myster & Malahy 
2007). Yhteisöjen lajikoostumuksen ja -runsauden osalta yhteisöjen kehitys on tyypillisesti 
vaikeammin ennustettavaa. Ekosysteemin rakennekomponenttien kehitys näyttäisi tämän 
perusteella olevan deterministisempää kuin sen lajiston. Tutkimukseni kannalta tämä parantaa 
kronosekvenssimetodin käytön perusteltavuutta, koska elinympäristön rakenne vaikuttaa 
kasvilajikoostumusta suoremmin siihen, mitä eläinlajeja alueella esiintyy (MacArthur & 
MacArthur 1961, Tews et al. 2004).  
Kaikki edellä mainitut seikat huomioon ottaen on kronosekvenssimetodin käyttö 









Tutkimukseni tulosten perusteella Kibalen alueen istutusmetsälohkot eroavat toisistaan 
lintuyhteisöjensä puolesta. Ero istutuslohkojen ja alueen primaarimetsien lintuyhteisöissä 
pienenee sen mukaan, mitä vanhempaa kasvillisuutta metsälohkot sisältävät. 
Istutusmetsälohkot vaikuttavat etenevän sukkessiopoluillaan kohti alueen primaarimetsille 
tyypillisiä yhteisöjä. Metsälohkoilla havaittu muutos on suuntaavaa, eli lintuyhteisöt 
muodostavat kasvillisuuden ikään perustuvan koostumusgradientin. Kuitenkaan tämän 
tutkimuksen perusteella ei voida varmuudella sanoa, että alueen sekundaaristen metsien 
eläinyhteisöt voisivat täydellisesti toipua, eli palautua häiriöitä edeltäviin lajisuhteisiin. 
Kibaleen alueella uudelleenmetsitystä on harjoitettu vasta joitakin vuosikymmeniä, mikä ei 
ole ajanjaksona tarpeeksi pitkäkestoinen hakattujen metsien lajisuhteiden palaamiselle 
primaarimetsien tasolle. 
Sekundaarimetsien sukkessiokehitykset voivat johtaa koostumukseltaan ja rakenteeltaan 
alkuperäisestä primaarimetsästä eroaviin eliöyhteisöihin. Se, milloin Kibalen alueen istutettua 
metsää voitaisiin perustellusti kutsua primaarimetsäksi, riippuu käytettävistä vaatimuksista ja 
määritelmien yksityiskohdista. Tutkimukseni ikäluokista vanhimmat ovat kuitenkin 
lintuyhteisöiltään jo 16 vuoden elpymisen jälkeen lähempänä alueen vanhoja metsiä kuin 
nuorimpia istutusluokkia. Tämän vuoksi hakattujen ekosysteemien elpymisen voidaan katsoa 
olevan pitkällä. Lisätutkimusta tarvittaneen etenkin vanhemmissa sekundaarimetsäyhteisöissä 
sukkessionaalisen konvergenssin varmistamiseksi tai kumoamiseksi ikägradientin sisällä.  
Samaan aikaan tutkielmani pistelaskuaineiston kanssa tutkimusalueelta kerätyt, 
metsälohkojen kasvillisuuden lajikoostumusta ja rakennetta koskevat tiedot tulevat 
todennäköisesti tarkentamaan kuvaa Kibalen metsänistutusprojektin onnistumisesta. Tämän 
aineiston perusteella kyetään toivon mukaan syventämään ekologista käsitystä toipuvien 
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Liite 1. Pistelaskennoissa havaitut lintulajit, niiden uhanalaisuusluokitukset ja yksilömäärä. 
 
Laji  Suomenkielinen nimi Tieteellinen nimi Luokitus  Yksilömäärä 
1 Suomufrankoliini Francolinus squamatus LC 4 
2 Töyhtöhelmikana Guttera pucherani LC 4 
3 Rämerääkkiäinen Sarothura pulchra LC 24 
4 Oliivikyyhky Columba arquatrix LC 7 
5 Kongonkyyhky Columba unicinta LC 5 
6 Savanniturturikyyhky Streptopelia semitorquata LC 9 
7 Tamburiinikyyhky Turtur tympanistria LC 136 
8 Afrikanviherkyyhky Treron calvus LC 7 
9 Harmaapapukaija Psittacus erithacus VU 11 
10 Keisariturako Corythaeola cristata LC 3 
11 Kongonviolettiturako Musophaga rossae LC 6 
12 Mustanokkaturako Tauraco schuettii LC 8 
13 Nokikäki Cercococcyx mechowi LC 3 
14 Oliivikäki Cercococcyx olivinus LC 8 
15 Kuparikäki Chrysococcyx caprius LC 1 
16 Smaragdikäki Chrysococcyx cupreus LC 4 
17 Malakiittikäki Chrysococcyx klaas LC 1 
18 Palmikkokäki Clamator levaillantii LC 1 
19 Punarintakäki Cuculus solitarius LC 28 
20 Sinikäki Ceuthmochares aereus LC 4 
21 Puputtajakukaali Centropus superciliosus LC 7 
22 Arfikantrogoni Apaloderma narina LC 7 
23 Sinirintakalastaja Halcyon malimbica LC 17 
24 Aavikkomehiläissyöjä Merops albicollis LC 7 
25 Mustamehiläissyöjä Merops gularis LC 3 
26 Kanelimehiläissyöjä Merops oreobates LC 1 
27 Valkopääsäihkyjä Phoeniculus bollei LC 11 
28 Suomusarvinokka Bycanistes subcylindricus LC 9 
29  Kruunutoko Tockus alboterminatus LC 8 
30 Ampiaisseppä Buccanodon duchaillui LC 16 
31 Täpläseppä Tricholaema hirsuta LC 29 
32 Keltaleukaseppä Pogoniulus subsulphureus LC 110 
33 Kultaperäseppä Pogoniulus bilineatus LC 82 
34 Viherpikkuseppä Pogoniulus scolopaceus LC 47 
35 Sulttaaniseppä Trachylaemus purpuratus LC 37 
36 Ruso-otsatikkanen Dendropicos fuscecens LC 2 




38 Samettidrongo Dicrurus modestus LC 3 
39 Huilukuhankeittäjä Oriolus brachyrhynchus LC 18 
40 Punasilmätiainen Parus funereus LC 4 
41 Suomurintatimali Illadropsis albipecuts LC 33 
42 Ruskokerttutimali Illadropsis fulvescens LC 28 
43 Kameruninbulbuli Andropadus curvirostris LC 20 
44 Ohutnokkabulbuli Andropadus gracilirostris LC 24 
45 Keltaviiksibulbuli Andropadus latirostris LC 11 
46 Pikkubulbuli Andropadus virens LC 233 
47 Hunajabulbuli Baepogon indicator LC 24 
48 Sukasnokka Bleda syndactylus LC 17 
49 Bulbulilepinkäinen Nicator chloris LC 33 
50 Suomupääbulbuli Phyllastrephus albigularis LC 15 
51 Kongonviherbulbuli Phyllastrephus hypochloris LC 8 
52 Keltasäihkybulbuli Phyllastrephus cabanisi LC 11 
53 Kyläbulbuli Pycnonotus barbatus LC 76 
54 Kertturastas Alethe poliocephala LC 2 
55 Ruskoruostepyrstö Cercotrichas hartlaubi LC 19 
56 Jokipunatasku Cossypha cyanocampter LC 14 
57 Punatasku Cossypha natalensis LC 3 
58 Tiheikköpunatasku Cossypha niveicapilla LC 6 
59 Kameruninrusorinta Cossypha polioptera LC 2 
60 Muurahaisrastas Neocossyphus poensis LC 11 
61 Punamuurahaisrastas Neocossyphus rufus LC 5 
62 Oranssirusorinta Sheppardia aequatoralis LC 2 
63 Kongonmuurahaisrastas Stizorhina fraseri LC 15 
64 Afrikanlaulurastas Turdus pelios LC 8 
65 Mustarinta-apali Apalis binonata LC 4 
66 Valkoviiksiapali Apalis jacksoni LC  5 
67 Valkopyrstöapali Apalis ruforugalis LC 76 
68 Punavirtakerttunen Bathmocercus rufus LC 1 
69 Savulyijykerttu Camaroptera brachyura LC 108 
70 Viherlyijykerttu Camaroptera chloronata LC 1 
71 Punaposkiherttu Cisticola erythrops LC 56 
72 Latvusherttu Cisticola brachypterus LC 1 
73 Peruukkikerttu Eminia lepida LC 1 
74 Oliivikerttu Hylia prasina LC 57 
75 Valkokurkkupriinia Schistolais leucopogon LC 6 
76 Tuhkapriinia Prinia subflava LC 2 
77 Vihertöpökerttunen Sylvietta virens LC 62 
78 Harmaakurkkusieppo Myioparus griseilugaris LC 15 
79 Lyijymonarkki Myiagra rubecula LC 1 
80 Vangasieppo Bias musicus LC 7 




82 Kaulushelttasieppo Dyaphorophyia castanea LC 20 
83 Kylähelttasieppo Plastysteira cuanea LC 17 
84 Punaparatiisimonarkki Tersiphone rufiventer LC 23 
85 Afrikanparatiisimonarkki Tersiphone viridis LC 4 
86 Akaasialepinkäinen Tchagra australis LC 3 
87 Oranssirintalepinkäinen Laniarius luehderi LC 7 
88 Harmaaloistolepinkäinen Chlorophoneus bogacei LC 2 
89 Purppurapääkottarainen Lamprotornis purpureceips LC 28 
90 Samettisiipikottarainen Lamprotornis splendidus LC 10 
91 Isolatvuskottarainen Poeoptera lugubris LC 3 
92 Sitruunavihermedestäjä Hedydipna collaris LC  29 
93 Viherselkämedestäjä Anthreptes rectirostris LC 1 
94 Korallipuumedestäjä Cinnyris chloropygius LC 78 
95 Liekkipuumedestäjä Cyanomitra cyanolaema LC 49 
96 Oliiviselkämedestäjä Cyanomitra olivacea LC 33 
97 Ruusurintamedestäjä Chalcomitra senegalensis LC 2 
98 Keltavatsamedestäjä Cinnyris venustus LC 13 
99 Pronssimedestäjä Nectarinia kilimensis LC 4 
100 Viherpäämedestäjä Cyanomitra verticalis LC 9 
101 Afrikankeltarilli Zosterops senegalensis LC 22 
102 Mustakutoja Ploceus nigerrimus LC 3 
103 Mustakurkkukutoja Ploceus nigricollis LC 13 
104 Vaaleasilmäkutoja Ploceus ocularis LC 5 
105 Heinäkutoja Ploceus superciliosus LC 4 
106 Oliivivahanokka Estrilda quartinia LC 1 
107 Hirssivahanokka Estrilda nonnula LC 1 
108 Vihertäpläpeippo Mandingoa nitidula LC 5 
109 Isonokipeippo Nigrita canicapillus LC 14 
110 Nokiperäpeippo Nigrita fusconotus LC 20 
111 Metsäsininokka Spermophaga ruficapilla LC 3 
112 Täplähiiro Colius striatus LC 9 
113 Idänharmaaturako Crinifer zonurus LC 6 
114 Viiksihemppo Serinus mozambicus LC 1 
115 Hunajaopas* Indicator sp. LC 1 
116 Kultakauluspiispa Euplectes gierowii LC 2 
117 Afrikansitruunahemppo Serinus citrinelloides LC 2 
*määritetty suvun tarkkuudelle 
Uhanalaisuusluokitukset BirdLife International (2014) mukaan: LC = elinvoimainen, NT = 
silmälläpidettävä, VU = vaarantunut, EN = erittäin uhanalainen, CR = äärimmäisen 






Liite 2a. Permutaatiomenetelmän (PERMANOVA) tulokset. 
Metsälohkot F p Ainutlaatuisia 
permutaatioita 
 7,6337 0,001 






















































































































































Liite 2b. Aineiston vaihtelun koostumus PERMANOVA:n mukaan. Ikäluokan selittävä osuus 








     
Liite 2c. DistLM-regression tulokset. Testi testaa iän osuutta aineiston kokonaisvaihtelusta. 
Taulukossa SS(jäännös) = jäännösvaihtelun neliösumma, Osuus = selittyvä osuus aineiston 
kokonaisvaihtelusta 
 
Muuttuja SS(Jäännös) Pseudo-F p Osuus 
Ikä 63633 30,465 0,001 0,14614 
 
Vaihtelun koostumuksen arvio 
Lähde Arvio Neliöjuuri 
 
Ikäluokka 622,33 24,947 
Jäännösvaihtelu 1876,3 43,316 
